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1.1 Tutkimuksen tausta ja tavoitteet
Venäjän metsät kattavat yli puolet boreaalisesta metsävyöhykkeestä (Burton ym. 2003)
ja taigan metsävaroja on pidetty pitkään lähes ehtymättöminä. Viime aikoihin asti met-
sätalous on Venäjällä keskittynyt vain helpoimmin saavutettaville alueille ja laajoja alu-
eita on jäänyt metsänkäsittelyn ulkopuolelle. Vähäisellä metsänkäytöllä on ollut huo-
mattava merkitys luonnon monimuotoisuudelle. Luoteis-Venäjällä sijaitsevat Euroopan
viimeiset laajat vanhan metsän alueet, jotka ovat voineet ylläpitää monipuolisempaa
lajistoa kuin pirstoutuneet metsäalueet muualla Euroopassa. Venäjän Karjalassa esiintyy
mm. monia lahopuulla eläviä lajeja, jotka ovat Suomessa taantuneita tai uhanalaisia,
kuten esimerkiksi vyöpiiloseppä Lacon fasciatus ja pulskahelysieniäinen Triplax rufipes
(Martikainen ym. 1994, Siitonen ym. 1995).
Venäjän laajat metsäalueet ovat merkittäviä myös Suomen monimuotoisuuden kannalta,
sillä Suomen metsät ovat etenkin vanhojen metsien osalta hyvin pirstoutuneita. Pirstou-
tuneessa ympäristössä populaatioiden voi olla vaikea pysyä elinvoimaisena, mutta Ve-
näjän metsäalueilta lajit voivat saavat täydennystä, niin yksilöiden kuin geenienkin
muodossa. Várkonyi ja Leinonen (2004) tutkivat yöperhoskantojen ekologiaa Kainuun
ja Vienan Karjalan metsissä ja heidän tulostensa mukaan Vienan karjalan metsien vai-
kutus Kainuun vanhan metsän perhoskantoihin oli merkittävä. Mitä kauempana lännes-
sä alue sijaitsi, sitä köyhempää oli sen vanhan metsän perhoslajisto. Voidaankin ajatella,
että Venäjän karjalan metsäalueet pitävät Suomen populaatioita hengissä (Siitonen &
Hanski 2004).
Suomen metsälajiston tulevaisuus on siten riippuvainen Venäjän metsien tilanteesta ja
siitä, että Suomen metsät ovat riittävästi yhteydessä Venäjän metsiin. Karjalankannas on
yksi kolmesta tärkeästä ekologisesta käytävästä, jotka liittävät Fennoskandian metsät
venäjän laajoihin metsäalueisiin (Linden ym. 2000). Nämä käytävät ovat hyvin merkit-
täviä luonnon monimuotoisuuden säilymiselle, niin Suomessa kuin Ruotsissa ja Norjas-
sakin.
2Venäjän metsät ovat kuitenkin tärkeitä myös metsäteollisuudelle ja metsien käyttö on
lisääntynyt huomattavasti viimeisen 15 vuoden aikana. Luoteis-venäjän metsät vähene-
vät 3 %:n vuosivauhtia ja Venäjältä tuodun puun käyttö myös Suomen teollisuudessa on
kasvanut jatkuvasti (Mayer ym. 2005). Leningradin alue, johon Karjalankannas kuuluu,
on ollut tähän asti yksi tärkeimmistä tuontipuualueista Suomessa toimivalle metsäteolli-
suudelle (Kolström ym. 2000).
Achard ym. (2006) ovat tutkineet Euraasian boreaalisen metsävyöhykkeen muutoksia ja
Karjalankannas on määritelty yhdeksi nopeasti metsäpinta-alaa menettäväksi alueeksi.
Metsäpinta-alan vähentyminen on seurausta intensiivisistä avo- ja harvennushakkuista.
Lisääntyneet hakkuut saattavat johtaa metsien pirstoutumiseen ja metsien laadulliseen
huonontumiseen (Achard ym. 2006). Hakkuut ovat lisääntyneet myös muualla Luoteis-
Venäjällä. Burnett ym. (2003) tutkivat Vienan Karjalan metsähakkuita ja heidän mallin-
sa mukaan suojelualueiden ulkopuolella olevat luonnontilaiset metsät saattavat hävitä
50 vuodessa. Karjalankannaksen kohtalo ei välttämättä ole niin huolestuttava, sillä
vuonna 2001 suurin osa alueen metsistä määriteltiin venäläisen järjestelmän mukaan
ensimmäisen luokan metsiksi (ks. kappale 1.2) ja tämä rajoittaa metsien hyödyntämistä.
Hakkuut Kannaksella ovat kuitenkin jatkuneet, joko laillisina tai laittomina. Kannaksen
metsiin kohdistuu myös muita käyttöpaineita, sillä alue toimii Pietarin asukkaiden vir-
kistysalueena (Alekseev ym. 2002). Tutkimuksia metsähakkuiden ja muiden maankäyt-
tömuotojen vaikutuksista alueen maisemarakenteeseen ei kuitenkaan ole ollut saatavilla.
Tämän tutkimuksen tarkoituksena on selvittää millaisia muutoksia Karjalankannaksen
metsissä on tapahtunut viimeisen 20 vuoden aikana. Tutkimuksessa käytetään Landsat-
satelliittikuvia, jotka luokitellaan kuvaamaan alueen metsätyyppejä. Luokitelluista ku-
vista lasketaan maiseman rakennetta kuvaavia indeksejä, joiden avulla metsärakenteen
muutoksia voidaan arvioida. Tutkimuksen tavoitteena on vastata seuraaviin kysymyk-
siin:
1. Ovatko alueen puulajisuhteet muuttuneet?
2. Ovatko metsäalueet pirstoutuneet?
3. Onko metsärakenteen muutoksissa havaittavissa alueellisia eroja?
3Lisäksi pohditaan näiden muutosten vaikutusta alueen kykyyn ylläpitää metsälajistonsa
monimuotoisuutta.
Aikaisemmat tutkimukset Luoteis-Venäjän metsämuutoksista ovat keskittyneet Laato-
kan pohjoispuolelle Karjalan tasavaltaan (mm. Burnett ym. 2003, Kalliola ym. 2003).
Tämä tutkimus tuo uutta tietoa metsien tilanteesta Karjalankannaksella ja laajentaa ko-
konaisnäkemystä boreaalisen metsävyöhykkeen muutoksista. Tutkimus on tärkeä myös
luonnonsuojelullisesta näkökulmasta. Tiukentunut metsien suojelu Suomessa lisää tuon-
tipuun määrää ja sitä kautta todennäköisesti edesauttaa Venäjän metsien häviämistä.
Heinäkuussa 2007 voimaan tulleet puutullit ja suunnitelmissa olevat tullien lisäkorotuk-
set saattavat kuitenkin muuttaa tilannetta, sillä uudet tullimaksut kyseenalaistavat venä-
läisen tuontipuun kannattavuuden tulevaisuudessa. Puutulleja ei kuitenkaan ole suunni-
teltu metsänsuojelupyrkimysten tueksi, vaan Venäjän tavoitteena on lisätä maan omaa
puunjalostusteollisuutta. Metsänhakkuut siis todennäköisesti jatkuvat. Metsien vähene-
minen rajan toisella puolen saattaa olla kohtalokasta monimuotoisuuden säilyttämiselle
Suomessa, jos lajien tulovirta hakkuiden seurauksena heikkenee (Mayer ym. 2006).
1.2 Karjalankannas ja metsävarat
Karjalankannas kuuluu Leningradin alueeseen ja hallinnollisesti se muodostuu kolmesta
osa-alueesta: Viipurin ja Jääsken piiristä, Käkisalmen piiristä sekä Rozschinskyn ja
Sosnovskyn piiristä (Päivinen ym. 1999: kuva 1, sivu 14). Maantieteellisesti ajateltuna
Karjalankannas on kuitenkin laajempi ja ulottuu Pietarin eteläpuolelle, Nevajoelle asti.
Tämä määritelmä on yleensä tunnetumpi ja sitä käytetään myös tässä tutkimuksessa,
sillä maisema-analyysin kannalta hallinnolliset rajat ovat merkityksettömiä. Metsätilas-
toissa Karjalankannas noudattaa kuitenkin aina Venäjän virallista määritelmää.
Venäjällä metsät jaetaan käyttömuodon perusteella kolmeen ryhmään. Ensimmäiseen
ryhmään kuuluvat metsät ovat erilaisia ranta- ja suojavyöhykkeitä sekä suojelualueita.
Näillä alueilla ainoastaan lievät harvennus- ja hygieniahakkuut ovat sallittuja. Ryhmään
II kuuluvilla metsillä on sekä suojelu- että tuotantotarkoitus. Näissä metsissä sallitaan
korkeintaan vuotuisen kasvun suuruiset hakkuut ja metsän uudistaminen hakkuun jäl-
keen on pakollista. Ryhmän III metsät ovat varsinaisia talousmetsiä, joissa suurin sallit-
tu avohakkuu on 50 ha. Myös näiden metsien uudistamisesta on lain mukaan huolehdit-
4tava, mutta käytännössä alue jätetään uusiutumaan itsekseen, jos jäljellä on jonkin ver-
ran alikasvosta (Kolström ym. 2000).
Leningradin metsäalueeseen ei kuulu lainkaan ryhmän III metsiä (Päivinen ym. 1999).
Vuodesta 1958 ryhmän I metsät ovat tasaisesti lisääntyneet koko Leningradin alueella
(Päivinen ym. 1999) ja vuodesta 2001 lähtien kaikki Karjalankannaksen metsät ovat
määritelty tähän luokkaan (Alekseev ym. 2002). Hakkuuhistoria on kuitenkin havaitta-
vissa metsien rakenteessa, sillä kypsien ja yliikäisten metsien osuus Kannaksella on
vain 29 %, kun muualla Leningradin alueella se on 45 % (Päivinen ym. 1999).
Päivisen ym. (1999) mukaan Leningradin alue voidaan jakaa neljään eri osaan sen mu-
kaan kuinka helposti metsävaroihin pääsee käsiksi. Kannaksen alueella on paras tiever-
kosto,  sillä  siellä  on  parhaimmat  geologiset  olosuhteet  ja  paljon  asuttuja  alueita.  Kun
Leningradin alueella tien ja metsäpinta-alan suhde on keskimäärin 5.9 km/1000 ha, niin
Karjalankannaksella suhde on 10,4 km/1000 ha. Etelä-Suomessa tiestön ja metsätalo-
usmaan suhde on yli 15km/1000 ha (Uotila & Viitala 2000).
Hyvästä tieverkostosta johtuen Karjalankannaksella metsien hyödyntämisprosentti on
koko Leningradin alueen korkein. Vuonna 2000 ja 2001 hyödyntämisaste oli 84 %, kun
se koko Leningradin alueella oli vain 48 % (Alekseev ym. 2002). Korkeaa hyödyntä-
misastetta voidaan selittää tiestön lisäksi myös lännen markkinoiden sekä Pietarin lähei-
syydellä ja kehittyneellä infrastruktuurilla (Alekseev ym. 2002). Virallisten tilastojen
ulkopuolelle jäävät laittomat hakkuut kasvattavat metsien käyttöastetta vielä lisää. Ar-
vioiden mukaan laittomia hakkuita on alueella 10–30% virallisesta määrästä (Alekseev
ym. 2002). Laittomien hakkuiden arviointia vaikeuttaa selkeiden määritelmien puute,
sillä laittomiin hakkuisiin voidaan lukea hyvin eriasteisia rikkomuksia luvattomista
hakkuulupien ylittämisestä vanhentuneeseen metsäsuunnitelmaan (Karvinen ym. 2005).
Myös tilastotiedon saanti Venäjältä voi olla vaikeaa. Jotkut metsäsektoria koskevat tie-
dot ovat saatavilla ainoastaan epävirallisia teitä pitkin, mistä johtuen tiedot voivat olla
hyvinkin vaihtelevia. Myös eri yhteyksissä esitetyt viralliset tiedot voivat poiketa toisis-
taan, sillä aluetasolla saatetaan tehdä korjauksia jo kertaalleen vahvistettuihin tietoihin
(Karvinen ym. 2005).
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nontilaisempia kuin Suomen puolen metsät ja metsien eroavaisuuksia on tutkittu paljon
(mm. Martikainen ym. 1994, Uuttera & Maltamo 1995, Uuttera ym. 1996, Jantunen ym.
2002). Varttuneet metsät ovat usein lähellä luonnontilaisia vanhoja metsiä, mutta myös
nuoret metsät eroavat suomen talousmetsistä puulajisuhteiltaan sekä suuremman laho-
puumäärän takia (Martikainen ym. 1994). Venäjällä suositaan metsien luontaista uudis-
tamista istutuksen sijaan ja Luoteis-Venäjällä ainoastaan neljännes vuosittain uudistet-
tavasta metsäalasta uudistetaan istuttamalla tai kylvämällä (Karvinen ym. 2005). Metsän
rakenteesta tulee näin monipuolisempi (Uuttera & Maltamo 1995). Venäjän metsät
ovatkin huomattavasti heterogeenisempia, kuin Suomen puolen metsät (Jantunen ym.
2002). Esimerkiksi havumetsät ovat venäjällä tiheämpiä ja kuusimetsissä esiintyy
enemmän lehtipuita (Uuttera ym. 1996, Jantunen ym. 2002).
1.3. Maisema-analyysi
1.3.1 Yleistä maisemaekologiasta
Maisemaekologia eli alue-ekologia tutkii elinympäristöjen tilarakennetta ja sitä miten
tämä rakenne eri mittakaavoissa vaikuttaa eliölajien esiintymiseen (Várkonyi & Leino-
nen 2004, Hanski 2007). Maisemaekologian määritelmiä on monia, mutta kaikissa ko-
rostetaan ekologisten prosessien spatiaalista rakennetta ja laajojen alueiden käyttöä tar-
kastelutasona (Turner ym. 2001). Spatiaalisella rakenteella tarkoitetaan sitä miten
elinympäristöt tai resurssit ovat sijoittuneet alueelle. Maisemaekologian perusajatus on
se, että maisemarakenne vaikuttaa voimakkaasti ekologisiin prosesseihin ja siten biolo-
giseen monimuotoisuuteen. Käytännössä maisemaekologiassa tutkitaan maiseman kuvi-
oita (eng. landscape patterns), maisemamosaiikin elinympäristölaikkujen keskinäistä
vuorovaikutusta ja sitä, miten nämä muodot ja vuorovaikutukset muuttuvat ajan kulues-
sa (McGarigal & Marks 1995). Ekologisesta näkökulmasta tarkasteltuna laikut edusta-
vat erillisiä alueita, joissa olosuhteet ovat suhteellisen homogeenisia (McGarigal &
Marks 1995). Metsänhoidollisesta näkökulmasta laikku voi tarkoittaa metsikköä, vaikka
metsikkö ei välttämättä toimisikaan habitaattina kaikille lajeille. Maisemaekologiassa
elinympäristöjä kutsutaan usein maankäyttö- ja maanpeitetyypeiksi (Hanski 2007).
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ristön muutoksia maisematasolla (Turner ym. 2001). Maisema-analyysi on hyödyllinen
myös silloin, kun verrataan eri alueita toisiinsa. Metsähakkuita suunniteltaessa maise-
marakenteen ja sen mahdollisten muutosten arvioiminen helpottaa eri vaihtoehtojen
vertailua. Lisäksi maisemarakenteen säännöllinen monitorointi on tärkeää, jotta muu-
toksiin ehdittäisiin reagoimaan ennen kuin vaikutukset monimuotoisuuden säilyttämisen
kannalta ovat peruuttamattomat (Franklin 2001).
1.3.2 Maisemarakenteen merkitys metsien monimuotoisuudelle
Monet tutkimukset ovat osoittaneet, että maiseman konfiguraatiolla on elintärkeä merki-
tys metsälajeille (Kouki ym. 2001). Konfiguraatiolla viitataan siihen, miten eri elementit
ovat maisemaan sijoittuneet. Maisematasolla metsälajien populaatioihin vaikuttavat
monet tekijät kuten elinympäristölaikkujen yhteispinta-ala ja laatu, muun maiseman
rakenne, lajin leviämiskyky ja häviämisalttius (Várkonyi & Leinonen 2004). Muutokset
maisemarakenteessa, kuten elinympäristön häviäminen ja metsien pirstoutuminen, ovat
keskeisiä kysymyksiä luonnonsuojelubiologiassa ja niitä pidetään pääuhkina biologisel-
le monimuotoisuudelle (Fahrig 1997). Maankäytön ja tehometsätalouden vaikutukset
maisemarakenteeseen ovat selvästi havaittavissa, ja esimerkiksi Suomen metsien 20 000
eliölajista viidennes on silmälläpidettäviä, uhanalaisia tai hävinneitä (Rassi ym. 2001).
Hanski (2007) on jaotellut elinympäristöjen häviämisen neljään eri tyyppiin. Määrälli-
nen pieneneminen ja laadullinen huononeminen ovat usein paikkaan sidottuja ilmiöitä.
Sen sijaan kytkeytyneisyyden ja jatkuvuuden väheneminen liittyvät elinympäristölaik-
kujen keskinäiseen sijaintiin ja laikkujen laadun ajallisiin muutoksiin. Perinteisesti mää-
rän eli pinta-alan pienenemiseen on kiinnitetty eniten huomiota, sillä se on usein sel-
vimmin havaittavissa. Pienentynyt elinympäristö kykenee ylläpitämään entistä
pienemmän populaation ja pienemmissä populaatioissa on pienempi heterogeenisyys,
mikä vaikuttaa populaation mahdollisuuksiin selvitä muutoksista (Saunders ym. 1991,
Haila 1994). Pienemmillä alueilla on myös usein vähemmän lajeja kuin suurilla.
Muut elinympäristön häviämisen muodot voivat olla vaikeammin havaittavissa, sillä
lajit reagoivat eri tavoin ympäristössä tapahtuviin muutoksiin. Elinympäristöjen laadun
tarkkailuun kiinnitetään kuitenkin entistä enemmän huomiota. Esimerkiksi lahopuusta
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toisten metsänhoitomuotojen suunnitteluun. Maisemaekologian myötä myös elinympä-
ristöjen kytkeytyneisyys ja jatkuvuus ovat nousseet tärkeään asemaan. Kytkeytyneisyys
liittyy elinympäristölaikkujen keskinäisiin etäisyyksiin ja jatkuvuuden vähenemisellä
tarkoitetaan elinympäristön laadun vaihtelun lisääntymistä, jolloin pääsy sopivaan
elinympäristölaikkuun voi olla ajallisesti estynyt (Hanski 2007).
Elinympäristöjen häviämiseen liittyy yleensä myös pirstoutumisen lisääntyminen, jol-
loin elinympäristölaikut ovat yhä pienempiä ja toisistaan eristyneempiä (mm. Saunders
ym. 1991, Åberg ym. 2000). Hanski (2007) luokittelee maiseman pirstoutuneeksi silloin,
jos vain pieni osa kokonaispinta-alasta kuuluu jonkin lajin elinympäristötyyppiin. Tark-
koja raja-arvoja ei kuitenkaan ole määritelty, sillä pirstoutumisen aste ja sen ekologiset
vaikutukset riippuvat metsäalueen rakenteen lisäksi myös tarkasteltavan lajin ominai-
suuksista (Mönkkönen & Reunanen 1999, Kouki ym. 2001). Esimerkiksi jonkun huo-
nosti leviävän spesialistilajin kannalta maisema voi olla hyvinkin pirstoutunut, kun sa-
maan aikaan jonkun hyvin leviävän lajin näkökulmasta alue on yhtenäinen.
1.3.3 Maisemarakenteen mittaaminen
Koska maisemaekologia korostaa vuorovaikutusta maisemarakenteen ja ekologisten
prosessien välillä, on tärkeää, että maiseman rakennetta voidaan mitata ja kuvata.
Maisemarakennetta tarkasteltaessa kiinnitetään huomiota maiseman koostumukseen ja
konfiguraatioon eli siihen millaisia elementtejä maisemasta löytyy ja miten ne ovat si-
joittuneet (McGarigal & Marks 1995). Aineistona käytetään yleisesti kaukokartoitusku-
via, etenkin Landsat- ja SPOT-satelliittikuvia, joiden pohjalta muodostetaan luokiteltuja
maankäyttökarttoja (Turner ym. 2001). GIS-ympäristöön siirrettynä suurtakin aluetta ja
sen aineistoa on helpohko käsitellä.
Maisemarakenteen olennaisia piirteitä ja niiden ajallista ja paikallista vaihtelua voidaan
kuvata kymmenillä eri maisemamitoilla (eng. landscape metrics) (mm. McGarigal &
Marks 1995, Haines-Young & Chopping 1996, Turner ym. 2001, Hanski 2007). Haines-
Young ja Chopping (1996) ovat jakaneet mittaluvut luokkiin sen mukaan, mitä kohdetta
mitat maisemassa kuvaavat (taulukko 1).
8Taulukko 1. Yleisesti käytettyjen maisemamittojen tyypit (Haines-Young ja Chopping
1996)
Mittalukutyyppi (eng.) Esimerkkejä
Pinta-ala area Maisematyypin pinta-ala, laikkujen määrä, laikkujen koko
Reuna-alue edge Reuna-alueen määrä, reunan tiheys (m/ha)
Muoto shape Laikun muoto, fraktaaliluku
Ydinalue core area Ydinalueen määrä, tiheys suhteessa reuna-alueeseen
Lähin naapuri nearest-
neighbour
Keskimääräinen etäisyys kahden samaan tyyppiin kuulu-
van laikun välillä
Moninaisuus diversity Shannonin ja Simpsonin monimuotoisuusindeksit
Yhtenäisyys contagion Maiseman yhtenäisyyttä ja laikkujen hajaantumista ku-
vaavat indeksit
Mikään mittaluku ei yksinään onnistu kuvaamaan maiseman monipuolisuutta (Davidson
1998), mutta koska useat mittaluvut korreloivat voimakkaasti keskenään, monien mitto-
jen käyttö voi olla tarpeetonta (Riitters ym. 1995). Vertailevia tutkimuksia sopivista
indeksijoukoista on tehty (mm. Li & Reynolds 1994, McGarigal & Marks 1995), mutta
standardiohjetta siitä, mitä mittoja tulisi käyttää, ei ole olemassa (Turner ym. 2001).
Maankäyttöluokille lasketut laikkukohtaiset indeksit ovat käyttökelpoisia, kun analysoi-
daan maisemarakenteen muutoksia (Mladenoff ym. 1993, Medley ym. 1995, Skinner
1995, Bunnell ym. 2003). Laikkujen määrä, koko, muoto ja etäisyys toisista laikuista
sekä reunan ja ydinalueen määrä ovat yleisesti käytettyjä mittoja metsien pirstoutumista
tutkittaessa (Franklin 2001, Neel ym. 2004). Maisemamittojen valinnassa pääasia on
kuitenkin se, että valitut mittaluvut vastaavat tutkittuun kysymykseen, mutta ovat kui-
tenkin suhteellisen riippumattomia toisistaan (Turner ym. 2001).
1.4 Satelliittikuvat metsien kartoituksessa
1.4.1 Metsien kaukokartoitus ja luonnonvarasatelliitit
Kaukokartoituksella tarkoitetaan tiedon keräämistä, joka tapahtuu sähkömagneettisen
säteilyn avulla ilman fyysistä kosketusta tutkittavaan kohteeseen (Kangas ym. 2003).
Perinteiseen maastossa suoritettavaan metsien inventointiin verrattuna kaukokartoituk-
9sen etuna on tiedon saaminen laajoilta alueilta suhteellisen edullisesti. Käytetty mene-
telmä voi perustua ilmakuviin, satelliittikuviin tai tutkakuviin (Tokola ym. 1998). Satel-
liittikuvien käyttö on yleistynyt kaukokartoitusmenetelmien kehittymisen myötä, sillä
kuvien numeerinen muoto mahdollistaa kuvien automaattisen käsittelyn ja vähentää
tulkinnan subjektiivisuutta (Tokola ym. 1998). Muutosten seuranta on yksi käytetyim-
mistä kaukokartoituksen sovellutuksista metsätaloudessa ja satelliittikuvat sopivat omi-
naisuuksiltaan hyvin avohakkuiden ja muiden selvien muutosten havainnoimiseen
(Holmgren & Thuresson 1998, Häme ym. 1998, Tokola ym. 1999, Franklin 2001). Mui-
ta sovellusaloja ovat esimerkiksi kasvillisuustyyppien kartoitus, kasvillisuushäiriöiden
kartoitus ja biomassan määrän mittaaminen.
Metsän kaukokartoituksessa käytetään yleisesti Landsat-satelliittien ottamia kuvia (Au-
vinen ym. 1997, Tokola ym. 1998). Landsat-satelliittiohjelma on suunniteltu nimen-
omaan luonnonvarojen kaukokartoitukseen (Lillesand ym. 2004). Ensimmäinen satel-
liitti laukaistiin vuonna 1972 ja siitä lähtien Landsat-satelliitit ovat kiertäneet maata
säännöllisesti. Kolmessa ensimmäisessä satelliitissa havaintolaitteena toimi neli-
kanavainen MSS-keilain (MultiSpectral Scanner), joka keräsi tietoa neljältä eri aallonpi-
tuusalueelta. Myöhemmissä satelliiteissa havaintovälineenä on ollut seitsenkanavainen
TM-keilain (Thematic Mapper), jossa jokainen kanava tallentaa tiettyä aallonpituusalu-
etta (taulukko 2). Temaattisen keilaimen spatiaalinen tarkkuus eli maanpinnan erotus-
kyky on 30 m (kavanat 1-5 ja 7) ja 120 m (kanava 6). Näiden lisäksi uusimmassa satel-
liitissa  (Landsat  7),  jossa  toimii  havaintolaitteen  paranneltu  versio  ETM  (Enhanced
Thematic Mapper), on 15 metrin pankromaattinen kanava. Landsat-satelliitit kiertävät
samaa rataa 16 vuorokauden välein ja niiden keräämä aineisto mahdollistaa pitkäkin
aikavälin seurantatutkimukset. Muita metsien kartoitustehtävissä yleisesti käytettyjä
satelliittikuvia ovat SPOT-, NOAA-, IKONOS- ja IRS-satelliittikuvat.
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Taulukko 2. Landsat TM-sensorin aallonpituusalueet
Kanava Aallonpituus ?m Aallonpitusalueen nimi
1 0.45-0.52 Sininen
2 0.52-0.60 Vihreä
3 0.63-0.69 Punainen
4 0.76-0.90 Lähi-infrapuna
5 1.55-1.75 Keski-infrapuna
6 10.4-12.5 Lämpöinfrapuna
7 2.08-2.35 Keski-infrapuna
Satelliittikuvien käyttöä rajoittavat etenkin sääolosuhteet, sillä pilvisyys tekee usein
kuvista kelvottomia. Aineiston geometrinen tarkkuus on myös joihinkin sovelluksiin
riittämätön.  Satelliittikuvilta saadaan kuitenkin ihmissilmälle näkymätöntä tietoa ja
tulkintaa voidaan tehdä vuoden ympäri. Kaukokartoituksen keinot helpottavat myös
vaikeasti saavutettavien alueiden tutkimista. Maastohavainnot ovat silti tärkeitä myös
kaukokartoitustehtävissä, sillä vertailuaineistoa tarvitaan tulkinnan tueksi ja tulosten
oikeellisuuden varmistamiseksi.
1.4.2 Satelliittikuvien esikäsittely
Satelliittikuvien esikäsittelyllä tarkoitetaan varsinaista analyysia edeltäviä toimia, jotka
poistavat geometrisia ja radiometrisia virheitä (Tokola ym. 1998). Geometriset korjauk-
set poistavat geometrisiä vääristymiä, joita syntyy mm. maan pyörimisliikkeestä, maas-
ton korkeusvaihtelusta ja satelliitin asennon ja korkeuden vaihteluista. Satelliittikuvien
toimittajat korjaavat yleensä systemaattiset virheet. Sen sijaan satunnaiset geometriset
vääristymät korjataan tukipisteiden avulla kuvan oikaisun yhteydessä (Lillesand ym.
2004). Yleensä satelliittikuva oikaistaan haluttuun karttaprojektioon ja -
koordinaatistoon referenssikuvan tai referenssikoordinaattien avulla. Eri ajankohtien
satelliittikuvia vertailtaessa kuvat voidaan oikaista myös suhteessa toisiinsa. Tällöin
tarkasteltavat alueet osuvat tarkemmin kohdakkain kuin silloin, jos kuvat oikaistaan
erikseen (Tokola ym. 1998). Kuvien oikaisun tarkkuus on oleellista etenkin muutosten
tulkinnassa.
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Radiometriset korjaukset puolestaan poistavat spektraalisia virheitä, joita syntyy kuva-
usgeometriasta ja ilmakehän olosuhteiden vaihtelusta. Etenkin eri aikojen satelliittikuvia
verratessa on tärkeää, että kuvat ovat radiometrisesti yhteismitallisia. Spektrinen yh-
teismitallistaminen voidaan tehdä joko absoluuttisella kalibroinnilla tai suhteellisella
kalibroinnilla. Kalibroinnin tavoitteena on, että mahdolliset sävyarvojen erot eri kuvien
välillä kertoisivat todellisista maanpinnan ominaisuuksien eroista, eivätkä esimerkiksi
auringon kulman ja etäisyyden vaihteluista (mm. Tokola ym. 1999, Heo & FitzHugh
2000).
Absoluuttisessa kalibroinnissa sävyarvot muutetaan absoluuttisiksi heijastussäteilyn
määrää kuvaaviksi arvoiksi (Tokola ym. 1998). Menetelmä perustuu fysikaalisiin peri-
aatteisiin ja siihen tarvitaan tietoja mm. sensorista, kuvauskohteesta ja ilmakehän olo-
suhteista. Ilmakehään ja sensoriin liittyviä tietoja ei kuitenkaan aina ole saatavilla ja
menetelmällä on muitakin käytännöllisiä rajoitteita (Olsson 1993). Suhteellinen kalib-
rointi on yksinkertaisempi menetelmä, vaikkakin metsäalalla molemmat ovat käytössä
(Tokola ym. 1999).
Suhteellisessa kalibroinnissa virhelähteitä ei poisteta, vaan kuvien sävyarvot muunne-
taan tilastollisesti vastaamaan toisiaan (Tokola ym. 1998). Menetelmiä on monia ja
yleensä ne perustuvat regressioanalyysin variaatioihin (Tokola ym. 1998). Histogram-
mien sovittaminen (histogram matching) on tunnettu menetelmä, jossa satelliittikuvien
sävyarvojakaumat muutetaan vastaamaan toisiaan. Toinen yleisesti hyväksytty mene-
telmä on lineaarinen regressio, jossa kuvien kalibroiminen suoritetaan muuttumattomina
pysyneiden kohdealueiden avulla (Heo & FitzHugh 2000).
Lineaarisessa regressiossa yhteen sovitetaan sävyarvot valituista kohteista, jotka esiin-
tyvät molemmilla kuvilla. Lineaariselle regressiolle ei ole olemassa standardimenetel-
mää, mutta kohteiden valinnassa noudatetaan yleensä muutamia kriteerejä (Eckhardt ym.
1990, Jensen ym. 1995, Heo & FitzHugh 2000). Valittujen kohteiden tulisi olla muut-
tumattomia ja samalla korkeudella sekä kohdejoukon tulisi kuvata mahdollisimman
laajaa sävyarvojen skaalaa. Kohteiden tulisi sisältää myös mahdollisimman vähän kas-
villisuutta, sillä kasvillisuuden heijastusarvot muuttuvat ajan myötä. Kasvillisuuden
suhteen boreaalisella metsävyöhykkeellä vanhat havumetsät tekevät kuitenkin poikke-
uksen, sillä niissä tapahtuu enää hyvin vähän muutoksia. Olssonin (1993) vertailevan
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tutkimuksen mukaan pelkästään metsäpikseleitä käyttävä lineaarinen robusti regressio-
malli oli jopa parempi kuin malli, jossa käytettiin sävyarvoiltaan sekä tummia että vaa-
leita pikseleitä.
1.4.2 Luokitusmenetelmät ja luotettavuuden arviointi
Satelliittikuvien numeerinen tulkinta perustuu usein kuvien luokitteluun (Tokola ym.
1998). Luokittelussa kuvan pikselit jaetaan sävyarvojen perusteella yhtenäisiin ryhmiin.
Luokitteluprosessien päätavoite on luokitella kuvan kaikki pikselit automaattisesti
maankäyttöluokkiin tai teemoihin (Lillesand ym. 2004). Prosessin tuloksena saadaan
tiedosto, jossa sävyarvot vastaavat tiettyjä luokkia, esimerkiksi maankäyttö- ja kasvilli-
suustyyppejä. Luokitusmenetelmät voidaan jakaa ohjattuun ja ohjaamattomaan luoki-
tukseen.
Ohjaamatonta luokittelua käytetään silloin, kun tulkittavasta ilmiöstä ei ole saatavilla
ennakkotietoa. Luokat eli klusterit muodostetaan sävyarvojen perusteella siten, että ne
erottelevat kohteet mahdollisimman hyvin (Kangas ym. 2003). Luokittelu perustuu siis
vain kuvalta saatuihin arvoihin, jossa spektriltään samankaltaiset alueet tunnistetaan
jälkikäteen tietyiksi luokiksi.
Ohjattu luokittelu sen sijaan perustuu tietoon kunkin tulkittavan kohteen tyypillisistä
sävyarvoista. Nämä tunnusarvot saadaan tukialueiden avulla, joiden maastotiedot joko
tunnetaan tai ne selvitetään ilmakuvien visuaalisella tulkinnalla tai maastomittausten
avulla (Kangas ym. 2003). Nämä tukialueet toimivat luokittelijan opetusalueina (trai-
ning areas). Eli ohjatussa luokituksessa luokittelijalle osoitetaan millaisia eri luokkien
spektraaliset ominaisuudet ovat. Siten opetusalueiden tulisi edustaa koko aluetta ja ku-
vata myös luokkien sisäistä sävyarvojen vaihtelua (Lillesand ym. 2004). Ohjatussa luo-
kituksessa luokkien määrä on päätetty etukäteen ja jokaista luokkaa varten tulisi olla
tukialue, jonka pikseleiden lukumäärä on 10–100 kertaa kanavien lukumäärä (Tokola
ym. 1998).
Kun opetusalueiden maastosisältö tunnetaan, voidaan jokaiselle luokalle laskea sävyar-
votunnukset. Varsinaisessa luokituksessa kuvan jokaista pikseliä verrataan kunkin luo-
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kan tunnusarvoihin ja luokittelija jakaa valitun menetelmän mukaisesti pikselin siihen
luokkaan, jonka tunnuslukujoukkoa se on lähinnä (Lillesand ym. 2004).
Yleisimpiä ohjatun luokituksen menetelmiä ovat laatikkoluokitus (parallelepiped), suu-
rimman todennäköisyyden (maximum likelihood) ja lähimmän luokkakeskuksen (mi-
nimum distance to means) –menetelmät (Lillesand ym. 2004). Metsien ja maankäytön
kartoituksissa käytetään yleisesti suurimman todennäköisyyden menetelmää (Franklin
ym. 2003). Menetelmä huomioi luokkien keskiarvon ja kovarianssin, olettaen laskennal-
lisista syistä havaintojen noudattavan normaalijakaumaa (Tokola ym. 1998, Franklin ym.
2003, Lillesand ym. 2004). Havainnot eivät aina ole normaalijakautuneet, mutta tästä
johtuva mahdollinen luokituksen tarkkuuden huonontuminen on korkeintaan muutaman
prosentin verran (Franklin ym. 2003).
Luokittelutuloksen tarkkuus auttaa arvioimaan käytetyn menetelmän luotettavuutta.
Tarkkuutta on perinteisesti arvioitu kontingenssitaulukon avulla (Tokola ym. 1998).
Siinä vertaillaan kuvatulkinnan tulosta ja maastossa mitattujen tukialueiden tietoja ris-
tiintaulukon avulla. Varsinaisessa virhetarkastelussa maastoaineiston tulisi olla luokitte-
lusta riippumaton.
Luokittelun luotettavuutta voi arvioida kappa-arvon K avulla. Kappa-arvo on tunnuslu-
ku, jolla kuvataan luokituksen tarkkuutta verrattuna täysin satunnaiseen luokitukseen
(Tokola ym. 1998). Kappa-arvo 0,75 tarkoittaa, että tulos on 75 % parempi kuin satun-
nainen tulos Tokolan ym. (1998) mukaan kappa-arvon tulkinnassa voidaan käyttää kri-
teereinä Landis:n ja Koch:n esittämiä raja-arvoja (taulukko3).
 Taulukko 3. Luokituksen arvioinnin raja-arvot.
Kappa-arvo, K Luokituksen onnistuminen
K < 0,4 Huono
0,4 ? K ? 0,75 Hyvä
K > 0,75 Erinomainen
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2 AINEISTO JA MENETELMÄT
2.1 Tutkimusalue
Karjalankannas sijaitsee Laatokan ja Suomenlahden välissä, Venäjän luoteisosassa. Ete-
lässä aluetta rajaa Nevajoki ja Luoteisosassa Suomen raja. Koko Kannaksen alue on 15
000 km2 (Alekseev ym. 2002), mutta tässä tutkimuksessa tarkasteltava alue on rajautu-
nut satelliittikuvien reunojen mukaan kattaen alueesta 8500 km2 (Kuva 1). Tutkimus-
alue on pisimmillään itä–länsisuunnassa noin 130 kilometriä ja etelä–pohjoissuunnassa
noin 85 kilometriä.
Kuva 1. Tutkimusalue sekä maastokohteiden ja Leningradin hallintoalueiden sijoittumi-
nen alueelle. Alueet 1-3 muodostavat virallisen Karjalankannaksen. Alue 4 kuuluu Pie-
tarin kaupunkialueeseen.
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Karjalankannas kuuluu eteläboreaaliseen havumetsävyöhykkeeseen (Mönkkönen 2004).
Venäläisen luokituksen mukaan Kannas on eteläisen ja keskisen taigavyöhykkeen
(Alekseev ym. 2002). Metsähallinnollisesti alue kuuluu Leningradin alueeseen, joka
muodostuu 20 eri hallintoalueesta. Näistä kolme muodostaa virallisen Karjalankannak-
sen (Päivinen ym. 1999). Tutkimusalueeseen kuuluu osa virallisesta Karjalankannakses-
ta sekä osa Pietarin kaupungin alueesta (kuva 1).
2.2 Maastoaineisto
Maastomittaukset suoritettiin Karjalankannaksella 7.6.–20.6.2006. Kohteet valittiin
maantiekartan ja vuoden 2005 satelliittikuvasta tehtyjen tulosteiden avulla. Koealojen
valinnassa pyrittiin siihen, että eri metsätyypeistä ja hakkuualueista saataisiin mahdolli-
simman edustava aineisto mahdollisimman laajalta alueelta. Kohdealueiksi pyrittiin
valitsemaan yhtenäisiä suurehkoja alueita ja mittaukset suoritettiin vähintään 100 metrin
etäisyydellä alueen reunoista, esimerkiksi toisista metsätyypeistä tai teistä.
Koealan keskipiste määritettiin GPS-laitteen avulla vähintään 100 metriä ennen kohtee-
seen siirtymistä valitsemalla tasaluku GPS-lukemaksi, esimerkiksi 658100 °E, 6736800
°N. Näin pyrittiin välttämään kohteen subjektiivinen valinta. Maastotöissä käytetyn
GPS-laitteen tarkkuus oli keskimäärin noin 10 m.
Koealan keskipiste oli samalla myös ympyräkoealan keskipiste. Halkaisijaltaan 20 met-
rin koealalta laskettiin kannot ja mitattiin maapuut. Maapuista mitattiin lajeittain pituus
ja paksuus ja mukaan otettiin kaikki läpimitaltaan 5 cm ja sitä suuremmat puut. Latvus-
peittävyys sekä myös muun kasvillisuuden peittävyydet arvioitiin silmämääräisesti 5 %
prosentin tarkkuudella. Lisäksi silmämääräisesti arvioitiin metsikön ikä.
Puuston mittauksessa käytettiin relaskooppikoealoja. Jokaisessa maastokohteessa mitta-
usaloja oli kolme siten, että relaskooppialojen keskipisteet saatiin siirtymällä ympyrä-
alan keskipisteestä 10 m pohjoiseen, kaakkoon ja lounaaseen. Pohjapinta-ala G mitattiin
relaskoopilla käyttäen relaskooppikerrointa q=1, jolloin jokainen luettu puu edusti 1
m/ha (Auvinen 1997). Mukaan luettiin läpimitaltaan 3cm ja sitä paksummat puut. Raja-
puista laskettiin mukaan joka toinen. Puuston keskipituus H ja keskiläpimitta D saatiin
mittaamalla relaskooppialojen mediaanipuut. Mediaanipuu edustaa metsikön keskimää-
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räistä puuta, jolloin puolet metsikön puista on sitä ohuempia ja puolet paksumpia. Pi-
tuus mitattiin hypsometrilla ja läpimitta mittasaksilla rinnankorkeudelta.
Metsät määriteltiin sekametsiksi, jos valtapuun osuus oli alle 75 % puuston kokonaisti-
lavuudesta. Tätä jakoa käyttää muun muassa metsäntutkimuslaitos (Metsäntutkimuslai-
tos 2005). Metsiksi määritettiin alueet, joissa latvuspeittävyys on vähintään 20 % ja
puuston kuutiomäärä yli 50 m3. Puustojen tilavuudet voidaan laskea tilavuuden perus-
kaavalla V=F·G·H, jossa F on puuston muotoluku, G on pohjapinta-ala ja H on puuston
keskipituus (Auvinen 1997). Muotoluku kuvaa puun muotoa ja se tarkoittaa rungon
tilavuuden suhdetta sellaisen lieriön tilavuuteen, jonka halkaisija on yhtä suuri kuin
rungon läpimitta esimerkiksi rinnankorkeudella ja korkeus yhtä suuri kuin puun pituus.
Käytännössä on helpompi muotoluvun sijaan käyttää muotokorkeutta FH(H), jolloin
puuston tilavuus saadaan kaavasta V=FH(H) ·G (Nyyssönen 1954). Korpelan (2001)
mukaan laajojen koeala-aineistojen perusteella muotokorkeudelle on saatu seuraavat
puulajikohtaiset kaavat:
Männiköt
FHm = 0.4116 - 0.04275·H1.5 + 0.6359·H
Kuusikot
FHku = 1.3187 + 0.00099·H2 + 0.3978·H
Koivikot
FHko = 0.4907 - 0.00137·H2 + 0.4556·H
Muiden lehtipuiden kuin koivun laskemisessa käytettiin koivun muotokorkeutta.
Maastomittauksia tehtiin yhteensä 101 kohteessa (kuva 1 s. 15). Jokaisesta kohteesta
otettiin koealaa edustavat valokuvat ja koealojen tiedot merkittiin maastolomakkeelle
(liite 1). Ennalta suunniteltujen tietojen lisäksi lomakkeelle kirjattiin myös mahdolliset
koealan erityispiirteet.
2.3 Satelliittikuva-aineisto
Tutkimuksen alussa käytössä oli neljä Landsat-satelliittikuvaa, vuosilta 1987, 1993,
2000 ja 2005 (taulukko 4). Vuoden 2005 ja 2000 kuvat tilattiin Eurimagelta, vuoden
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1993 kuva oli saatavilla Global Land Cover Facility (GLCF) –verkkosivustoilta
(http://glcf.umiacs.umd.edu/data/landsat/) ja vuoden 1987 saatiin yhteistyökumppaneilta
Oregonin yliopistosta. Kaikille kuville oli tehty geometrinen ja radiometrinen korjaus.
Tutkimuksessa käytettiin satelliittikuvien kanavia 1-5 ja 7. Lämpökanava jätettiin pois,
sillä sen spatiaalinen erotuskyky on muita kanavia huonompi, eikä sitä yleensä käytetä
kasvillisuuden ja maanpeitteen luokittelussa (mm. Tømmervik ym. 2003, Virtanen ym.
2004).
Taulukko 4. Satelliittikuvien tiedot
Instrumentti Tallennusaika Polku ja rivi
Landsat 5 TM 9.6.2005 185/18
Landsat 7 ETM 18.5.2000 185/18
Landsat 5 TM 7.5.1993 185/18
Landsat 5 TM 23.5.1987 185/18
Satelliittikuvat oikaistiin WGS 84 (World Geodetic System 1984) karttakoordinaatis-
toon, kaistaan 35N ja 30 metrin pikselikokoon. Vuoden 2000 kuva osui parhaiten yh-
teen saatavilla olevan rantaviiva-aineiston kanssa ja muut kuvat oikaistiin suhteessa
tähän kuvaan. Muunnokset tehtiin Erdas Imagine 8.7 – ohjelmalla ja oikaisu suoritettiin
manuaalisesti tukipisteitä käyttämällä. Tukipisteinä käytettiin mm. teiden risteyksiä,
linjojen risteyksiä ja rantaviivaa, sillä tunnetut ja selkeästi erottuvat maastokohteet ovat
hyviä tukipisteitä (Tokola ym. 1998, Lillesand ym. 2004). RMS-virhe (root mean square
error), jolla kuvataan oikaisutuloksen tarkkuutta, oli noin 20 metriä eli alle pikselin.
Tavallisesti yhden pikselin tarkkuus on riittävä (Bentley ym. 2002). Maastotöiden jäl-
keen satelliittikuvien oikaisua tarkennettiin maastotöissä kerätyn tukipisteaineiston
avulla.
Jotta eri aikojen satelliittikuvat olisivat vertailukelpoisia keskenään, kuvien tulee olla
spektrisesti yhteismitallisia. Tässä tutkimuksessa sovellettiin lineaarisen regression me-
netelmää (Ks. kappale 1.4.2). Tutkimusalueelta valittiin 12 aluetta, jotka olivat pysyneet
muuttumattomina viimeisen kahdenkymmenen vuoden aikana. Näitä alueita olivat van-
hat havumetsät, rakennetut alueet ja vesi. Kohdealueet valittiin Erdas Imagine-ohjelmaa
käyttäen ja alueiden pikseliarvot muunnettiin tekstitiedostoksi. Vertailuaineistona käy-
tettiin vuoden 2005 kuvan arvoja, joista muodostettiin JMP-tilasto-ohjelman avulla ka-
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navakohtaiset regressioyhtälöt aikaisempien vuosien kuville. Regressiomuunnoksessa
käytettiin sekä ensimmäisen asteen yhtälöä että toisen asteen yhtälöä. Kanavakohtainen
yhtälö määräytyi selitysasteen r2 perusteella. Selitysaste kertoo kuinka paljon malli se-
littää aineiston kokonaisvaihtelua. Kanavilla 1-4 selitysaste oli korkeampi ensimmäisen
asteen yhtälöllä ja kanavilla 5 ja 7 toisen asteen yhtälöllä. Kanakohtaiset selitysasteet
vaihtelivat 83 % ja 97 % välillä. Regressiomuunnos tehtiin Erdas Imagine-ohjelman
Model maker-työkalulla ja käytetyt yhtälöt olivat muotoa:
1.asteen yhtälö: (DN05)i = a + b · (DN87)i
2.asteen yhtälö: (DN05)i = a + b · (DN87) i – c · [(DN87)i – d]2,
joissa DN tarkoittaa pikselin arvoa, a, b, c ja d ovat regressioparametreja ja i on satelliit-
tikuvan kanavan numero.
2.4 Satelliittikuvien luokittelu
Tässä tutkimuksessa käytettiin sumeaa ohjattua luokitusta suurimman todennäköisyyden
menetelmällä. Sumean luokituksen algoritmissa (eng. fuzzy classification) huomioidaan
se, että todellisuudessa pikseli voi muodostua useammasta eri luokasta. Luokitus laskee
ikään kuin pikselin todennäköisyyden kuulua kuhunkin luokkaan. Tämän jälkeen kun-
kin pikselin lopullinen luokitus saadaan huomioimalla sitä ympäröivien pikselien eri
luokkien arvot. Kullekin luokalle lasketaan painotettu käänteinen etäisyysarvo ja pikseli
määritellään kuuluvaksi siihen luokkaan, jonka  arvo on suurin. Luokitus tehtiin Erdas
Imagine –ohjelmalla. Sumeassa luokituksessa huomioitiin pikselien kaksi suurimman
arvon saanutta luokkaa käyttäen etäisyyspainokerrointa 0,12. Tarkasteluikkunan koko
oli 3x3 pikseliä.
Luokitteluavaimet muodostettiin poimimalla satelliittikuvasta maastotöiden johdosta
kasvillisuus- ja maanpeittotyypiltään tunnettujen alueiden heijastusarvot. Jokaista luok-
kaa edusti 3-6 kyseiselle maankäyttötyypille tunnusomaista aluetta ja valitut alueet oli-
vat pääsääntöisesti yli sadan pikselin kokoisia. Metsätyyppien lisäksi käytettyjä maan-
käyttöluokkia olivat hakkuut, taimikot, suot, pellot ja rakennetut ympäristöt.
Metsätyypit jaettiin karkeasti nuoriin ja vanhoihin. Nuoriksi metsiksi määriteltiin alle
50-vuotiaat ja vanhoiksi yli 50-vuotiaat metsät. Kuusimetsiä ei jaettu nuoriin ja vanhoi-
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hin, sillä kaikki kuusikohteet, jotka maastotöiden aikana havaittiin, olivat yli 50-
vuotiaita. Tämän lisäksi tehtiin yksinkertaisempi satelliittikuvaluokitus ilman ikäluokkia.
Eriaikaisille satelliittikuville käytettiin samaa tunnusarvojen joukkoa. Tämä katsottiin
mahdolliseksi, kun kuvat olivat spektrisesti yhteismitallistettu. Karjalankannakselta ei
myöskään ollut saatavissa minkäänlaista historiallista referenssidataa, jotta aiempien
vuosien kuville olisi voinut valita omat luokittelun tukialueet.
Varsinaisen luokitteluprosessin jälkeen kuvat vielä uudelleenluokiteltiin ArcGis-
ohjelman Reclassify-työkalulla. Tässä uudelleenluokituksessa pellot, suot ja rakennetut
ympäristöt saivat arvoksi nolla ja jäljelle jäivät yksinkertaisemmassa luokituksessa kuu-
si metsäluokkaa ja tarkemmassa luokituksessa 9 metsäluokkaa (taulukko 5). Myös vesi-
alueiksi tulkitut kohdat poistettiin kuvista.
Taulukko 5. Käytetyt metsäluokat.
Yksinkertainen luokitus Ikäluokat -luokitus
Luokka Arvo Luokka Arvo
hakkuu 1 hakkuu 1
taimikko 2 taimikko 2
lehtimetsä 3 nuori lehtimetsä 3
sekametsä 4 vanha lehtimetsä 4
kuusimetsä 5 nuori sekametsä 5
mäntymetsä 6 vanha sekametsä 6
kuusimetsä 7
nuori mäntymetsä 8
vanha mäntymetsä 9
Luokittelun onnistumista tarkasteltiin aluksi visuaalisesti aluetuntemuksen pohjalta.
Koska vuosien 2000 ja 1993 kuvien luokittelu vaikutti selvästi epäonnistuneelta (ks.
kappale 3.2.1), niiden jatkokäsittelystä päätettiin luopua. Varsinainen tarkkuuden arvi-
ointi tehtiin siten vain kuville 2005 ja 1987. Arvioinnissa käytettiin Erdas Imagine-
ohjelman accuracy assessment-työkalua, joka laskee vertailuaineiston ja luokittelutulok-
sen yhteensopivuuden.
Vuoden 2005 kuvan luokittelun vertailuaineistona käytettiin maastohavaintopisteitä,
joita oli yhteensä 101. Näistä noin kahtakymmentä oli käytetty luokittelun opetusalueina,
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jolloin  aineistoa  ei  voida  pitää  täysin  riippumattomana.  Maastohavaintojen  käyttö  mo-
lempiin tarkoituksiin oli kuitenkin perusteltua, kun muuta aineistoa ei ollut saatavilla.
Vuoden 1987 kuvan testiaineisto saatiin muuntamalla vuoden 2006 maastohavainnot
vuotta 1987 vastaaviksi. Maastohavainnot, joita ei voitu luotettavasti arvioida, jätettiin
aineiston ulkopuolelle. Muun muassa joidenkin avohakattujen metsien tarkka määrittä-
minen ei ollut mahdollista esimerkiksi silloin, kun ei osattu arvioida oliko vuonna 2006
hakkuuaukkona oleva alue vuonna 1987 kuusi- vai sekametsää. Havaintopisteistä noin
90 otettiin mukaan testausryhmään ja näin voitiin arvioida myös vuoden 1987 kuvan
luokittelun onnistumista. Tulokset taulukoitiin virhematriisiksi, jossa riveillä esitetään
vertailukohteena olevat luokat ja sarakkeissa luokittelun tuottamat vastaavat luokat.
2.5 Maisemamittojen laskeminen
Karjalankannaksen metsärakenteen maisematason muutosten arvioimiseksi aineistosta
laskettiin erilaisia maiseman rakennetta kuvaavia mittalukuja. Maisemitat laskettiin
ArcView  3  -ohjelman  Patch  analyst-työkalulla,  joka  käyttää  Fragstats-algoritmia  (Mc-
Garigal & Marks 1995). Indeksien laskemisessa käytettiin luokiteltuja kuvia ja kummal-
lekin kuvalle laskettiin indeksit erikseen.
Koska FAO:n (2001) metsämääritelmän mukaan metsiksi luetaan vähintään 0,5 hehtaa-
rin suuruiset alueet, kuvista laskettiin aineisto, jossa mukana olivat vain nämä yli puolen
hehtaarin kokoiset alueet. Tämä parantaa myös tarkastelun luotettavuutta, kun mahdolli-
set yksittäiset virhepikselit jäävät tarkastelun ulkopuolelle. Luokittelussa yksittäisiä vir-
hepikseleitä aiheutuu esimerkiksi siitä, että yhden pikselin kokoinen alue sisältää monia
maankäyttötyyppejä. Poistamalla pienimmät alueet, tästä ns. ”mixed pixel” – ongelmas-
ta päästään osittain eroon. Kuvat uudelleenluokiteltiin siten, että kullakin metsätyypillä
(lehti-, seka-, kuusi- ja mäntymetsä) oli oma luokkansa ja kaikki muu kuului luokkaan
muut. Jokaiselle luokalle laskettiin indeksit erikseen.
Maisemamittojen laskemisessa käytettiin kahta tapaa. Ensimmäiseksi laskettiin vekto-
roiduista kuvista indeksit koko alueelle. Näiden avulla arvioitiin maisemarakenteen
muutoksia yleisellä tasolla. Tutkimuksessa haluttiin kuitenkin tarkastella muutoksia
myös paikallisemmin ja tutkimusaluetta kuvaava rasterimuotoinen kuva jaettiin 10km x
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10km ruutuihin. Ruutuja oli yhteensä 110 ja jokaiselle ruudulle laskettiin luokkakohtai-
set indeksit. Näiden avulla pystyttiin arvioimaan maisemarakenteen aluekohtaisia eroja.
Koska standardiohjetta sopivasta indeksijoukosta ei ole (Turner ym. 2001), tutkimuk-
sessa käytettiin viittä eri mittaa, joiden oletettiin parhaiten kuvaavan maisemarakenteen
muutoksia. Näitä olivat metsätyypin pinta-ala, laikkujen määrä, keskimääräinen laikku-
koko, reuna-alueen tiheys ja lyhin etäisyys toisista laikuista (taulukko 6). Kaikki valitut
ovat kansainvälisissä tutkimuksissa yleisesti käytettyjä pirstoutumista kuvaavia mittoja
(Franklin 2001, Neel ym. 2004).
Taulukko 6. Tutkimuksessa käytetyt maisemamitat.
Maisemamitat Lyhenne Määritelmä
Metsätyypin pinta-ala CA Laikkujen kokonaispinta-ala
Laikkujen määrä NUMP Laikkujen lukumäärä tutkimus-
alueella
Keskimääräinen laikkukoko MPS Keskimääräinen laikkujen koko
Reuna-alueen tiheys ED Reuna-alueen pituus suhteessa
metsätyypin pinta-alaan
Etäisyys lähimpään laikkuun
(mean nearest neighbour)
MNN Keskimääräinen etäisyys lähim-
pään saman metsätyypin laik-
kuun
Koko Kannaksen aluetta tarkasteltaessa käytettiin vektoroiduista kuvista laskettuja in-
deksejä ja alueellisten erojen vertailuun käytettiin rasterimuotoisista kuvista laskettuja
indeksejä. Ainoastaan reunan tiheyttä kuvaavan indeksin kohdalla käytettiin vain raste-
rimuotoisista kuvista saatuja tuloksia, sillä reunan määrä lasketaan rasteri- ja vektoriku-
vista eri lailla (McGarigal & Marks 1995). Esimerkiksi ArcView 3 -ohjelmassa rasteri-
kuvasta laskettuihin reunaindekseihin ei oteta mukaan laikun sisällä olevien
luokittelemattomien (No Data) pikseleiden reunoja, vaikka vektoriaineistossa ne huo-
mioidaan.
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3 TULOKSET
3.1 Puustotilavuudet
Maastomittausten mukaan keskimääräinen puustotilavuus tutkimusalueella oli kuusi-
metsässä 327 m3/ha, mäntymetsässä 240 m3/ha, lehtimetsässä 212 m3/ha ja sekamet-
sässä 244 m3/ha (taulukko 7). Tulosten mukaan puuston iän ja puustotilavuuksien välil-
lä ei ollut havaittavissa suoraviivaista korrelaatiota. Esimerkiksi männyn alle 50-
vuotiaiden ja yli 50-vuotiaiden metsien keskimääräinen puustotilavuus oli lähes sama,
mutta suurimmat volyymit löytyivät nuorista metsistä. Suurin osa maastohavaintojen
mäntymetsistä olisi sijoittunut luokkaan 40–60 vuotiaat, joten jako nuoriin ja vanhoihin
metsiin saattoi olla hieman keinotekoinen. Tämä voi selittää osaltaan sitä, miksi satel-
liittikuvien luokituksessa ei saatu niin hyviä tuloksia ikäluokkien erottamisessa (tauluk-
ko 8 ja 10). Muiden metsätyyppien kohdalla puustotilavuudet vaikuttivat olevan hieman
suuremmat varttuneemmissa metsissä kuin nuorissa metsissä.
Taulukko 7. Tuloksena saadut puustotilavuudet.
Metsätyyppi Kohteet Ka (m3/ha) Vaihteluväli (m3/ha)
Nuori mäntymetsä 13 240 95-410
Vanha mäntymetsä 9 241 170-342
Nuori lehtimetsä 8 168 80-275
Vanha lehtimetsä 10 246 137-416
Nuori sekametsä 8 207 127-299
Vanha sekametsä 16 263 110-364
Kuusimetsä 14 327 129-453
3.2 Satelliittikuvien luokittelu
3.2.1 Luokittelun tulokset
Luokittelun onnistumista arvioitiin aluksi visuaalisesti. Maastotöiden aikana muodostu-
neen aluetuntemuksen perusteella voitiin arvioida, että vuosien 2005 ja 1987 kuvien
luokittelu vaikutti onnistuneen hyvin. Sen sijaan vuosien 2000 ja 1993 kuvien luokitte-
lutulokset eivät vastanneet käsityksiä alueen todellisista luokista. Esimerkiksi vuoden
2000 luokitellussa kuvassa tunnetut mäntymetsäalueet oli luokiteltu sekametsiksi ja
vuoden 1993 luokituksessa lehtimetsiä ei ollut juuri ollenkaan. Näiden luokittelujen erot
todellisiin maankäyttöluokkiin olivat niin huomattavia, että näiden kuvien käytöstä luo-
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vuttiin. Jatkoanalyyseissä mukana olivat vain vuosien 2005 ja 1987 luokitellut kuvat
(kuvat 2 ja 3).
Kuva 2. Vuoden 2005 kuvan luokittelun tulos.
Kuva 3. Vuoden 1987 kuvan luokittelun tulos.
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3.2.2 Luotettavuuden testaus
Luokittelun varsinainen luotettavuuden arviointi suoritettiin edellä mainitun perusteella
vain vuosien 2005 ja 1987 kuville. Taulukoissa 8 ja 9 esitetään vuoden 2005 luokitusten
onnistuminen. Taulukot kuvaavat virhematriisia, jossa riveillä esitetään maastossa ha-
vaitut luokat ja sarakkeissa satelliittikuvilta tulkitut vastaavat luokat. Oikeinluokiteltu-
jen kohteiden määrä on luettavissa diagonaalilta.
Taulukko 8. Ikäluokat huomioivan luokittelun virhematriisi vuoden 2005 kuvasta.
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Muu maa-alue 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1
Hakkuu 0 6 1 0 0 0 0 0 0 0 7
Taimikko 5 0 11 0 0 0 0 0 0 0 16
Nuori lehtimetsä 0 0 0 7 1 0 0 0 0 0 8
Vanha lehtimetsä 0 0 0 6 4 0 0 0 0 0 10
Nuori sekametsä 0 0 0 0 0 6 1 1 0 0 8
Vanha sekametsä 0 0 0 1 0 6 6 3 0 0 16
Kuusimetsä 0 0 0 0 0 0 3 9 2 0 14
Nuori mäntymetsä 0 0 0 0 0 0 0 0 12 1 13
Vanha mäntymetsä 0 0 0 0 0 2 1 1 1 4 9
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YHTEENSÄ 6 6 12 14 5 14 11 14 15 5 102
Taulukko 9. Yksinkertaisen luokittelun virhematriisi vuoden 2005 kuvasta.
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Sekametsä 0 0 0 1 19 4 0 24
Kuusimetsä 0 0 0 0 3 9 2 14
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Luokitukset onnistuivat hyvin erottamaan eri metsätyypit toisistaan. Sen sijaan nuorten
ja vanhojen metsien luokittelussa oli havaittavissa enemmän virheitä. Esimerkiksi vuo-
den 2005 kuvan (taulukko 8) vanhoista sekametsistä vain 6 on osunut oikeaan luokkaan
ja jäljellä olleet 10 kohdetta oli luokiteltu nuoreen sekametsään (6kpl), nuoreen lehti-
metsään (1kpl) ja kuusimetsään (3kpl). Myös lehtimetsien osalta vanha metsä oli luoki-
teltu useammin nuoreksi metsäksi kuin vanhaksi. Vuoden 2005 kuvan tarkemman luoki-
tuksen kappa-arvo (ks. kappale 1.4.2) oli 0,60 ja yksinkertaisen luokituksen 0,76.
Luokittelun kokonaistarkkuus oli tarkemmalla luokituksella 65 % ja yksinkertaisemmal-
la luokituksella 80 %. Kokonaistarkkuus saadaan, kun jaetaan oikein luokitellut pikselit
koko pikselimäärällä (Richards 1996).
Vuoden 1987 luokituksen virhematriisit ovat taulukoissa 10 ja 11. Etenkin tarkemman
luokituksen tarkkuuden arvioimiseen tarvittavia referenssikohteita on vähemmän kuin
vuoden 2005 virhematriisissa, sillä useita vuonna 2006 kerättyjä maastohavaintoja oli
vaikea muuntaa vastaamaan vuotta 1987. Esimerkiksi metsät, jotka maastotöissä vuonna
2006 määriteltiin 60–70 vuotiaiksi, eivät olleet selkeästi nuoria tai vanhoja vuonna 1987.
Tämänkaltaiset epäselvät kohteet jätettiin testiaineiston ulkopuolelle. Taulukoista on
havaittavissa luokituksen yleinen onnistuminen, vaikka referenssiaineisto onkin hieman
suppeampi. Kappa-arvoksi vuoden 1987 luokituksille saatiin 0,45 ja 0,73 ja luokitusten
kokonaistarkkuus oli tarkemmalla luokituksella 52 % ja yksinkertaisemmalla luokituk-
sella 79 %.
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Taulukko 10. Ikäluokat huomioivan luokittelun virhematriisi vuoden 1987 kuvasta.
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Muu maa-alue 1 0 0 0 0 0 0 0 0 0 1
Hakkuu 0 1 1 0 0 0 0 0 0 0 2
Taimikko 1 0 0 0 0 0 0 0 0 1 2
Nuori lehtimetsä 1 0 0 7 0 1 0 0 0 0 9
Vanha lehtimetsä 1 0 0 3 0 0 0 0 0 0 4
Nuori sekametsä 0 0 0 2 1 6 1 0 0 0 10
Vanha sekametsä 0 0 0 0 0 5 5 2 0 0 12
Kuusimetsä 0 0 0 0 0 0 0 18 0 0 18
Nuori mäntymetsä 0 0 0 0 0 3 2 1 2 9 17
Vanha mäntymetsä 0 0 0 0 0 2 2 0 2 6 12
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Taulukko 11. Yksinkertaisen luokittelun virhematriisi vuoden 1987 kuvasta.
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Muu maa-alue 1 0 0 0 0 0 0 1
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Lehtimetsä 2 0 0 11 1 0 0 14
Sekametsä 0 0 0 3 18 3 0 24
Kuusimetsä 0 0 0 0 1 17 0 18
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3.3 Metsärakenne ja sen muutokset
3.3.1 Puulajisuhteet
Satelliittikuvatulkinnan tulosten mukaan vuonna 1987 Karjalankannaksella oli metsää
72 % alueen maapinta-alasta (kuva 4). Vuonna 2005 metsää oli 76 % maapinta-alasta.
Metsäpinta-alan kasvu johtui lehti- ja sekametsän lisääntymisestä alueella. Lehtimetsä-
pinta-ala kaksinkertaistui ja sekametsän pinta-ala kasvoi 10 %. Kokonaispinta-alaan
suhteutettuna lehtimetsän osuus kasvoi 8 % ja sekametsän 4 %. Kuusi- ja mäntymetsien
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osuudet puolestaan vähenivät 4 %.  Tämä oli tarkoittanut kuusimetsäpinta-alan piene-
nemistä 34 % ja mäntymetsäpinta-alan pienenemistä 25 % vuodesta 1987.  Puulajisuh-
teiden muutos on esitetty kuvassa 5.
Kuva 4. Metsätyyppien osuus kokonaispinta-alasta a) 1987 ja b) 2005.
Kuva 5. Puulajisuhteet vuonna 1987 ja 2005.
3.3.2 Pinta-alamuutokset alueittain
Keskimääräiset pinta-alamuutokset eivät olleet tutkimusalueella suuria, mutta alueellista
vaihtelua oli selvästi havaittavissa (kuva 6). Kuusimetsän pinta-ala oli vähentynyt lähes
koko tutkimusalueella, mutta etenkin Kannaksen keskiosassa, missä laajat kuusimetsä-
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alueet sijaitsivat. Muutamalla alueella metsäpinta-ala oli vähentynyt yli 2000 hehtaaria,
mikä vastasi 20 prosenttia 10 km x 10 km tutkimusruudusta. Käytännössä se tarkoitti
kuusimetsän pienentymistä yli 50 prosentilla (taulukko 12). Esimerkiksi toisella niistä
alueista, jossa kuusimetsät olivat vähentyneet yli 2000 hehtaaria, kuusimetsiä vuonna
1987 oli noin 3000 hehtaaria. Vuonna 2005 kuusimetsiä oli enää 900 hehtaaria, jolloin
kuusimetsän pinta-ala oli vähentynyt 70 %. Alle tuhannen hehtaarin muutosalueilla
kuusimetsät olivat menettäneet pinta-alastaan hieman yli 200 hehtaaria, mutta suhteelli-
nen keskimääräinen muutos oli ollut näilläkin alueilla 40 %.
Taulukko 12: Metsäpinta-alat (km2) vuonna 2005 ja niiden muutokset (%) vuodesta
1987.
Kuusi Mänty Seka LehtiMuutos-luokka
(ha) ala
2005
muutos
%
ala
2005
muutos
%
ala
2005
muutos
%
ala
2005
muutos
%
alle -2000  1563 -63 - - - - - -
-2000 – -1000 2257 -39 960 -53 - - - -
-1000 – 0 394 -40 920 -34 2970 -8 - -
0 – +1000 600 +87 1400 +19 3070 +15 910 +740
+1000 – +2000 - - - - 4090 +49 2150 +460
yli +2000 - - - - - - 4830 +145
Myös mäntymetsät olivat vähentyneet melkein koko Kannaksen alueella. Pinta-ala oli
pienentynyt 0-1000 hehtaaria lähes kaikilla alueilla, eikä mäntymetsän vähentyminen
ollut keskittynyt millekään tietylle alueelle, kuten kuusella. Tutkimusruuduilla, joilla
pinta-ala oli vähentynyt yli 500 hehtaaria, mäntymetsät olivat vähentyneet keskimäärin
50 % ja alle 500 hehtaarin muutos oli vastaavasti tarkoittanut keskimäärin 30 % pienen-
tymistä. Alueet, joilla mäntymetsät olivat lisääntyneet, metsäpinta-ala oli kasvanut alle
20 %.
Sekametsää tarkasteltaessa voidaan huomata, että sekametsä oli selvästi lisääntynyt sa-
moilla alueilla, missä kuusimetsän pinta-ala oli vähentynyt. Näillä alueilla tapahtunut
yli tuhannen hehtaarin muutos oli tarkoittanut keskimäärin 50 % kasvua. Suurin osa
tutkimusruuduista kuului alueisiin, joilla sekametsä oli lisääntynyt keskimäärin 15 %.
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Lehtimetsän pinta-ala oli kasvanut koko tutkimusalueella. Kaakkois-Kannaksella yli
tuhannen hehtaarin lisääntymistä oli tapahtunut etenkin sellaisilla alueilla, joilla lehti-
metsää oli ollut entuudestaan. Näillä alueilla lisääntyminen oli tarkoittanut lehtimetsä-
pinta-alan nelinkertaistumista. Koko alueella lehtimetsät olivat keskimäärin kaksinker-
taistuneet.
3.3.3 Metsälaikkujen määrä
Metsien pirstoutuessa yhtenäinen metsäala jakaantuu erillisiksi pienemmiksi laikuiksi.
Siten pirstoutuminen usein lisää laikkujen määrää, vaikka pienentääkin niiden keskiko-
koa (Mladenoff ym. 1993, Luque ym. 1994, Davidson 1998, Bunnell ym. 2003). Kuu-
simetsän kohdalla laikkujen määrä oli selvästi lisääntynyt Kannaksen keskiosassa (Kuva
7). Tutkimusruuduilla, joilla uusia laikkuja oli eniten, laikkujen määrä oli yli kaksinker-
taistunut. Suurimmassa osassa tutkimusaluetta kuusimetsälaikut olivat kuitenkin vähen-
tyneet. Koko tutkimusalueen keskimääräinen laikkujen määrä oli pysynyt suurin piirtein
samana.
Mäntymetsän kohdalla voidaan huomata, että vaikka pinta-ala oli pienentynyt, myös
laikkujen määrä oli vähentynyt. Melkein puolet tutkimusalasta kuuluu ryhmään, jossa
mäntymetsälaikkujen määrä oli vähentynyt yli 50 kappaleella. Vain noin kymmenellä
100 neliökilometrin tutkimusruudulla laikkujen määrä oli lisääntynyt.
Myös sekametsälaikkujen määrä oli vähentynyt suuressa osassa tutkimusaluetta. Määrä
oli vähentynyt etenkin Kannaksen keskiosassa, jossa sekametsän pinta-ala oli kasvanut.
Tällä alueella laikkujen määrä oli vähentynyt hieman yli kolmanneksen.
Lehtimetsien kohdalla tilanne oli päinvastainen. Metsälaikkujen määrä oli lisääntynyt
lähes koko alueella. Kannaksen koillisosassa oli paljon alueita, missä laikkujen määrä
oli moninkertaistunut. Myös Keski-Kannaksen alueella lehtimetsälaikut olivat jonkin
verran lisääntyneet.
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3.3.4 Keskimääräinen laikkukoko
Kuten edellisessä kappaleessa mainittiin, pinta-alan pienetessä ja maiseman pirstoutues-
sa laikkujen koko yleensä pienenee (Mladenoff ym. 1993, Luque ym. 1994, Bunnell ym.
2003). Kuusimetsän tapauksessa keskimääräinen laikkukoko oli pienentynyt lähes kai-
killa alueilla (kuva 8). Koko Kannaksen alueella kuusimetsän laikut olivat pienentyneet
keskimäärin noin 3 hehtaaria, mutta eniten laikkukoko oli pienentynyt samalla Keski-
Kannaksen alueella, missä kuusimetsän kokonaispinta-ala oli pienentynyt ja laikkujen
määrä lisääntynyt. Tällä alueella keskimääräinen laikkukoko oli pienentynyt yli 15 heh-
taaria (taulukko 13). Suurimman muutoksen alueilla laikkujen koko on supistunut jopa
75 %. Alueilla, joilla laikkukoko oli kasvanut, kasvua oli ollut keskimäärin yhden heh-
taarin verran. Ainoastaan yhdellä tarkasteluruudulla laikkukoko oli kasvanut yli 10 heh-
taaria.
Taulukko 13. Keskimääräinen laikkukoko vuonna 2005 ja vuonna 1987.
Kuusi Mänty Seka LehtiMuutosluokka
(ha) 2005 1987 2005 1987 2005 1987 2005 1987
alle -20 7,6 28,1 - - 35,3 62,9 - -
-20 – -10 7,6 20,9 22,5 33,5 22,5 36,8 - -
-10 – 0 3,8 5,5 5,7 6,8 17,1 20,3 5,1 5,2
0 – +10 4,9 3,7 11,5 9 23,8 19,0 7,3 3,6
+10 – +20  41,7 27,6 - - 34,2 21,3 19,5 5,4
yli +20 - - - - 55,0 23,4 34,8 10,5
Tutkimusaluetta kokonaisuutena tarkasteltaessa mäntymetsien keskimääräinen laikku-
koko oli pysynyt tarkastelujakson aikana suurin piirtein samana. Silti suurimmassa
osassa tutkimusruutuja laikkukoko oli hieman pienentynyt. Pienentyminen oli ollut kes-
kimäärin reilun hehtaarin tasolla ja vain kahdella alueella laikkukoko oli pienentynyt yli
10 hehtaaria.
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Sekametsien keskimääräinen laikkukoko oli kasvanut etenkin Kannaksen keskiosassa.
Tutkimusruuduissa, joissa laikkukoko oli kasvanut yli 10 hehtaaria, laikkujen koko oli
keskimäärin kaksinkertaistunut. Näillä alueilla keskimääräinen laikun koko vuonna
2005 oli 40 hehtaaria. Koko Kannaksen alueella keskimääräinen laikkukoko vuonna
2005 oli 22 hehtaaria, kun se vuonna 1987 oli 17 hehtaaria. Alueilla, missä laikkukoko
oli pienentynyt, laikut olivat kutistuneet keskimäärin viisi hehtaaria.
Kannaksen lehtimetsien laikkukoko oli keskimääräisesti kasvanut vähemmän kuin se-
kametsien, vaikka kasvua olikin tapahtunut laajemmalla alueella. Koko alueella laikku-
koko oli kasvanut hieman yli kolme hehtaaria. Alueilla, missä kasvu oli ollut voimakas-
ta, laikut olivat laajentuneet keskimäärin 17 hehtaaria. Nämä alueet olivat keskittyneet
Kannaksen itä- ja kaakkoisosiin.
3.3.5 Reuna-alueen tiheys
Laikkujen pienentyminen lisää reuna-alueen määrää suhteessa laikun kokoon, joten
pirstoutumisen edetessä reuna-alueen tiheyden tulisi kasvaa (Hargis ym. 1998). Kuusi-
metsän reuna-alueen tiheys oli kasvanut koko alueella keskimäärin 40 m/ha ja koko
Kannaksen alueella reunan tiheys vuonna 2005 oli 330 m/ha (kuva 9). Hieman yli kol-
mannes Kannaksesta kuului alueisiin, joissa tiheys oli kasvanut yli 50 m/ha. Alueilla,
missä tiheys oli kasvanut eniten, reunan määrä vuonna 2005 oli 400 m/ha. Tutkimus-
ruudut, joissa reunan tiheys oli pienentynyt, kattoivat koko tutkimusalueesta noin nel-
jänneksen.
Mäntymetsän reunan tiheydessä ei ollut tapahtunut yhtä paljon muutoksia. Reunan tihe-
ys oli pysynyt lähes samana tarkasteltaessa tutkimusaluetta kokonaisuutena. Vuonna
1987 reunan tiheys oli 252 m/ha ja vuonna 2005 tiheys oli 256 m/ha. Suurimmassa
osassa tarkasteluruutuja tiheys oli pienentynyt hieman (50 m/ha). Näillä alueilla tiheys
vuonna 2005 oli keskimäärin 215 m/ha. Alueilla, joilla tiheys oli puolestaan kasvanut
alle 50 m/ha, keskimääräinen tiheys vuonna 2005 oli 285 m/ha.
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Tutkimusalueella sekametsän reuna-alueen tiheys oli pienentynyt keskimäärin 20 m/ha
ja vuonna 2005 tiheys oli keskimäärin 180 m/ha. Tutkimusruudut, joissa reunan tiheys
oli kasvanut, olivat sijoittuneet pääosin Kannaksen pohjoisosiin. Keskimääräinen tihey-
den kasvu näillä alueilla oli 15 m/ha, joten muutokset eivät näilläkään alueilla olleet
kovin suuria.
Sen sijaan lehtimetsän kohdalla muutokset olivat huomattavia. Tutkimusalueella reunan
tiheys oli pienentynyt keskimäärin 85 m/ha. Vuonna 2005 reunan tiheys oli 250 m/ha,
kun se vuonna 1987 oli 335 m/ha. Alueet, joissa tiheys oli pienentynyt eniten, sijaitsivat
Kannaksen luoteis- ja itäosissa.
3.3.6 Etäisyys lähimpään laikkuun
Lähimmän naapurin indeksi mittaa keskimääräisen välimatkan lähimpään saman metsä-
tyypin laikkuun. Kuvassa 10 on esitetty keskimääräisten etäisyyksien muutokset metsä-
tyypeittäin. Kuusimetsän osalta etäisyydet lähimpään laikkuun olivat hieman kasvaneet.
Tutkimusalueella keskimääräinen lyhin etäisyys laikkujen välillä oli kasvanut 10 metriä
ja vuonna 2005 lähin laikku löytyi 140 metrin päästä. Tutkimusruuduilla, joilla etäisyy-
det olivat kasvaneet 0-250 metriä, lähin laikku vuonna 2005 sijaitsi keskimäärin 225
metrin päässä. Alueet, joissa etäisyydet olivat kasvaneet eniten (yli 250 m)sijaitsivat
yksittäin Kannaksen alueella, eivätkä olleet keskittyneet millekään alueelle. Näillä ruu-
duilla lyhin etäisyys laikkujen välillä vuonna 2005 oli keskimäärin 690 metriä. Alueet,
joilla etäisyydet laikkujen välillä olivat lyhentyneet, kattoivat Kannaksen alueesta noin
kolmanneksen. Muutamaa poikkeusta lukuun ottamatta näillä alueilla lähin laikku sijait-
si keskimäärin 50 metriä lähempänä kuin aikaisemmin.
Mäntymetsissä etäisyydet laikkujen välillä olivat myös hieman kasvaneet. Vuonna 1987
tutkimusalueella keskimääräinen etäisyys lähimpään laikkuun oli 95 metriä ja vuonna
2005 etäisyys oli 125 metriä. Ainoastaan kahdella alueella etäisyys lähimpään laikkuun
oli kasvanut yli 250 metriä. Näillä alueilla välimatka lähimpään laikkuun oli yli 500
metriä. Alueilla, joilla etäisyydet olivat kasvaneet alle 250 metriä, lähin laikku vuonna
2005 oli keskimäärin 185 metrin päässä, kun se vuonna 1987 oli 120 metrin päässä.
Nämä alueet kattavat suurimman osan Kannaksesta. Alueet, joilla etäisyys lähimpään
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laikkuun oli lyhentynyt, sijaitsivat Kannaksen keskiosissa. Näillä alueilla etäisyys oli
lyhentynyt keskimäärin 20 metriä ja vuonna 2005 lähin laikku sijaitsi 115 metrin päässä.
Sekametsien kohdalla muutokset olivat pieniä. Koko Kannaksen alueella keskimääräi-
nen etäisyys lähimpään saman tyypin laikkuun ei muuttunut 20 vuoden aikana. Molem-
pina vuosina lähin laikku löytyi vajaan 60 metrin päästä. Pieniä alueellisia vaihteluita
oli kuitenkin tapahtunut. Karjalankannaksesta noin puolet kuului ryhmään, joissa etäi-
syys lähimpään laikkuun oli kasvanut keskimäärin 10 metriä ja puolet ryhmään, joissa
etäisyys oli lyhentynyt keskimäärin 10 metriä. Molempiin suuntiin muutos oli suurim-
millaan 100 metriä. Vuonna 2005 lyhimmillään keskimääräinen etäisyys lähimpään
laikkuun oli 50 metriä ja pisimmillään 150 metriä.
Lehtimetsien kohdalla välimatkat laikkujen välillä olivat selvästi pienentyneet. Koko
Kannaksen alueella keskimääräinen etäisyys oli pienentynyt 40 metriä ja vuonna 2005
lähin laikku sijaitsi keskimäärin 90 metrin päässä. Vain muutamilla kymmenillä tutki-
musruuduilla etäisyys lähimpään laikkuun oli kasvanut. Näillä alueilla keskimääräinen
etäisyys oli kasvanut 40 metriä ja vuonna 2005 lähin laikku sijaitsi keskimäärin 140
metrin päässä. Koko alueella kauimpana sijainnut lähin laikku vuonna 2005 sijaitsi 300
metrin päässä, kun vuonna 1987 se sijaitsi 1,5 kilometrin päässä.
4. TULOSTEN TARKASTELU
4.1 Puustotilavuudet
Tutkimuksessa saadut puustotilavuudet ovat suhteellisen korkeita ja tulokset tukevat sitä
aikaisemmissa tutkimuksissa havaittua seikkaa, että Karjalankannaksen metsät ovat
toistaiseksi säilyneet tehokkaan metsänkäsittelyn ulkopuolella. Venäjällä suositaan met-
sien luontaista uudistumista ja Luoteis-Venäjällä vuosittain uudistettavasta metsäalasta
vain neljännes uudistetaan istuttamalla tai kylvämällä (Karvinen ym. 2005). Myöskään
metsien harvennushakkuita ei tehdä systemaattisesti. Havumetsät ovatkin venäjällä ti-
heämpiä (Jantunen ym. 2002) ja etenkin nuorten metsien kohdalla ero suomen talous-
metsiin on huomattava (Uuttera & Maltamo 1995). Etelä-Suomen puustotilavuus met-
sämaalla on keskimäärin 131 m3/ha, vaikkakin hakkuukypsissä metsissä puuston
keskitilavuus on 241 m3/ha (Korhonen ym. 2006).
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Tässä tutkimuksessa saadut puustotilavuudet vaikuttavat hieman suuremmilta kuin
muutamissa aikaisemmissa tutkimuksissa saadut tulokset. Karjalankannaksen biologista
monimuotoisuutta tarkastelevassa raportissa puustotilavuudet ovat mäntymetsissä 207–
239 m3/ha, kuusimetsissä 267–291 m3/ha ja lehtimetsissä 170–207 m3/ha (Alekseev
ym. 2002). Kolströmin ym. (2000) mukaan koko Leningradin alueen puuston keskitila-
vuus on vielä alhaisempi, 186 m3/ha.  Tässä tutkimuksessa arvioidut puustotilavuudet
ovat etenkin kuusimetsän kohdalla selvästi näitä suurempia.
Puustotilavuuksien mahdollinen yliarvio voi johtua kokemattoman mittaajan mittaus-
virheistä. Relaskoopin käyttö koealan puuston pohjapinta-alan mittaamiseen sekä poh-
japinta-alamediaanipuun valinta voivat johtaa helposti mittausvirheisiin (Koivuniemi
2003). Virheet voivat olla systemaattisia kuten esimerkiksi väärä mittauskorkeus tai
rajapuiden jatkuva väärinluokitus. Usein myös suositellaan, että luotettavan tuloksen
saamiseksi relaskooppikoealoja tulisi olla 4-8, kuvion eri osista (Auvinen 1997). Käy-
tössä olleista resursseista johtuen koealoja oli tässä tutkimuksessa kuitenkin vain kolme.
On myös mahdollista, että puustotilavuudet muissa tutkimuksissa on laskettu eri kaa-
voilla ja tämä saattaa selittää tutkimusten eroja. Zianis ym. (2005) tarkastelivat Euroo-
passa käytössä olevia puiden tilavuusyhtälöitä ja havaitsivat selviä eroja yhtälöiden poh-
jalta tehdyissä tilavuusarvioissa. Tarkempia tuloksia olisi voinut saada, jos
tutkimuksessa olisi käytetty menetelmää, jossa ensin ennustetaan metsikön runkoluku-
sarja ja sen jälkeen käytetään yksittäisille puille tarkoitettuja malleja.
4.2 Satelliittikuvien luokittelu
Vuosien 2000 ja 1993 kuvien luokittelun epäonnistumiseen ovat voineet vaikuttaa erot
kasvukauden ajoituksessa vuosien 2005 sekä 2000 ja 1993 välillä. Saman luokittelua-
vaimen käyttö eri kuville voi olla ongelmallisista, jos nämä erot ovat suuret. Vuoden
1993 satelliittikuva oli otettu myös melko aikaisin toukokuussa, jolloin kaikkien lehti-
puiden lehdet eivät välttämättä olleet vielä puhjenneet. Tämä selittäisi lehtimetsien osit-
taisen puuttumisen luokitellusta kuvasta. Vuoden 1987 kuva oli vuosittaiselta ajankoh-
daltaan lähimpänä vuoden 2005 kuvaa ja tämä todennäköisesti vaikutti luokittelun
onnistumiseen.
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Kappa-arvon perusteella vuoden 2005 ja 1987 kuvien molemmat luokitukset onnistuivat
hyvin (ks. taulukko 3). Yksityiskohtaisemmat luokitukset olivat kuitenkin tarkkuudel-
taan selvästi huonompia ja siksi oli perusteltua käyttää jatkoanalyyseissä vain yksinker-
taisempaa luokitusta. Usein luokittelun arvioimisessa tavoiteltavana hyvänä kokonais-
tarkkuutena pidetään 85 % (Wulder ym. 2006). Tutkimuksessa saatu 80 %
kokonaistarkkuus jää hieman tämän alle, mutta vastaavaan tarkkuustasoon ovat pääty-
neet mm. Sachs ym. (1998), Tømmervik ym. (2003) ja Virtanen ym. (2004).
Stehmanin ja Czaplewskin (1998) mukaan luokittelun onnistumisen arvioimisessa käy-
tettävien testipisteiden tulisi olla luokittelun opetusjoukosta riippumattomia ja niiden
valinnassa tulisi käyttää satunnaisotantaa. Tästä kriteeristä jouduttiin kuitenkin tässä
tutkimuksessa joustamaan. Tarkkuuden arviointi, kuten muutkin kaukokartoituksen osa-
alueet, on hyvin riippuvainen saatavilla olevista resursseista ja käytännössä ihanteellisia
tuloksia saavutetaan harvemmin (Cihlar 2000).
4.3 Puulajisuhteet
Satelliittikuvatulkinnan mukaan Venäjän metsäalasta puolet muodostuu sekametsästä.
Sekametsän suurta osuutta selittää osaltaan tiukka määrittelykriteeri, jonka mukaan
metsä luokitellaan sekametsäksi, jos vallitsevaa puulajia on vähemmän kuin 75 % met-
sikön puustotilavuudesta. Toisaalta Venäjän metsät ovat heterogeenisempia ja niissä on
usein pienempi dominoivan puulajin osuus kuin esimerkiksi Suomen talousmetsissä
(Jantunen ym. 2002). Venäjän kuusimetsissä on myös enemmän lehtipuita (Uuttera ym.
1996, Jantunen ym. 2002).
Venäjän omiin metsäinventointiaineistoihin ei ollut mahdollista tutustua, joten tuloksia
ei voitu verrata aiempiin tutkimuksiin. Karjalankannaksen monimuotoisuutta tarkastele-
va raportti määrittelee metsät ainoastaan vallitsevan puulajin perusteella (Alekseev ym.
2002). Sen mukaan 52 %:ssa alueen metsistä vallitseva puulaji on mänty, 29 %:ssa kuu-
si ja 19 %:ssa lehtipuut. Kolströmin ym. (2000) mukaan koko Leningradin alueella
mänty on valtapuulajina 37 %:ssa metsistä, kuusi 29 %:ssa ja lehtipuut 34 %:ssa. Kum-
mastakaan tutkimuksesta ei ilmene miten vallitseva puulaji on määritelty.
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Mänty- ja kuusimetsän vähentyminen johtuu suurelta osin metsähakkuiden keskittymi-
sestä havumetsiin. Hakkuualueet, joissa kenttätöiden aikana vierailtiin, olivat pääsään-
töisesti kaikki mänty- ja kuusimetsiä ja ainakin Suomessa havupuun kysyntä on jatku-
vasti kasvanut. Vuosien 1995 ja 2005 välillä venäläisen havupuun tuontimäärä
nelinkertaistui samaan aikaan kun lehtipuun määrä pysyi suurin piirtein samana (Met-
säntutkimuslaitos 1996, 2006).  Lehtimetsien lisääntymistä selittävät puolestaan Luo-
teis-Venäjän metsänhoidolliset käytännöt (ks. kappale 1.2). Vanhat hakkuualueet saavat
metsittyä luontaisesti ja sukkession alussa lehtipuut ovat vallitsevia. Lehtimetsien li-
sääntymiseen ovat voineet vaikuttaa myös maaseudun rakennemuutokset, joiden seura-
uksena osa pelloista on jäänyt viljelemättä. Kannaksen alueelta tästä ei ole olemassa
tutkittua tietoa, mutta Venäjän eteläisen havumetsävyöhykkeen alueilla peltojen hyl-
käämisestä johtuva lehtimetsäpinta-alan lisääntyminen on Achard ym. (2006) mukaan
selvästi havaittavissa. Toisaalta vuoden 1987 kuvan luokittelu ei onnistunut tunnista-
maan kaikkia lehtimetsän vertailupisteitä, joten on mahdollista, että muutoksen suuruu-
teen on vaikuttanut luokittelun onnistumisen erot lehtimetsän kohdalla. On siis mahdol-
lista, että tutkimuksessa havaittu lehtimetsän lisääntyminen on osittain seurausta
luokitteluvirheistä, eikä todellisista muutoksista.
4.4 Metsärakenteen muutokset
4.4.1 Metsätyyppien alueelliset pinta-alamuutokset
Kuusimetsän ja sekametsän pinta-alamuutokset olivat selvästi kytkeytyneet toisiinsa.
Siellä missä kuusimetsät olivat vähentyneet, sekametsät olivat lisääntyneet. Muutosten
keskittyminen Kannaksen keskiosiin selittyy alueen lisääntyneillä metsänhakkuilla.
Alueelle sijoittuneet hakkuut olivat havaittavissa maastotöiden aikana, jonka lisäksi ne
olivat silmin nähtävissä satelliittikuvilta. Venäjällä käytetyt hakkuumuodot ovat monen-
laisia (Karvinen ym. 2005) ja kun avohakkuut on monilla alueilla kielletty, erilaiset har-
vennushakkuut ovat yleistyneet (Päivinen ym. 1999). Tästä huolimatta olemassa olevia
metsäkoneita ei useinkaan ole suunniteltu harvennukseen (Päivinen ym. 1999) ja tämä
saattaa vaikuttaa hakkuiden käytännön toteutukseen. Maastotöiden aikana metsissä oli
havaittavissa pieniä aukkohakkuita ja ajoittain jopa pitkiä hakkuulinjoja. Näiltä alueilta
kaikki puut oli kaadettu, mutta alueet olivat liian pieniä tai kapeita näkyäkseen satelliit-
tikuvilta varsinaisina avohakkuualueina. Tämänkaltaiset hakkuumuodot aiheuttavat se-
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kametsän lisääntymistä näillä alueilla, kun kaadettujen puiden tilalle kasvaneet lehtipuut
muodostavat sekametsän yhdessä jäljellä olevien havupuiden kanssa. Kuvassa 11 on
esitetty entinen kuusimetsäalue, joka harvennus- ja aukkohakkuiden seurauksena on
muuttunut pääosin sekametsäksi. Eri-ikäiset avohakkuut ovat selvästi nähtävissä niin
alkuperäisestä satelliittikuvasta kuin luokitellusta kuvastakin. Sen sijaan ”harvennukset”
näkyvät satelliittikuvassa kuusimetsäalueen vaalenemisena ja laikuttumisena, mutta
luokitellussa kuvassa nämä alueet ovat muuttuneet sekametsäksi.
Kuva 11. Avo- ja harvennushakkuiden lisääntyminen ja vaikutus metsärakenteeseen.
Ylhäällä ovat alkuperäiset satelliittikuvat ja alhaalla luokitellut kuvat, vasemmalla vuo-
den 1987 kuvat ja oikealla vuoden 2005 kuvat.
Lehtimetsäpinta-alan lisääntyminen jo olemassa olevilla Kaakkois-Kannaksen lehtimet-
säalueilla oli havaittavissa jo raakasatelliittikuvilta ja kenttätöiden aikana oli tarkoitus
vierailla alueella. Alue on kuitenkin armeijan käytössä ja ainoa alueelle vievä tie oli
suljettu. Maastohavaintoja ei siis voitu tehdä, eikä muunlaista aineistoa ollut saatavilla
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ja siksi kasvun syitä tällä alueella on vaikea arvioida. Osaltaan siihen on voinut vaikut-
taa armeijan toimet alueella ja alueen sulkeminen muilta käytöiltä.
4.4.2 Metsälaikkujen määrä ja keskimääräinen laikkukoko
Kuusimetsälaikkujen määrän lisääntyminen ja sekametsälaikkujen määrän vähentymi-
nen oli selvimmin havaittavissa samoilla Keski-Kannaksen alueilla, missä suurimmat
pinta-alamuutokset olivat tapahtuneet. Samoilla alueilla kuusimetsien keskimääräinen
laikkukoko oli huomattavasti pienentynyt ja sekametsälaikkujen koko suurentunut.
Kuusimetsälaikkujen muutokset ovat seurausta hakkuiden aiheuttamasta metsien pirs-
toutumisesta. Hakkuista johtuvat myös sekametsälaikkujen muutokset. Aikaisemmin
esitetyssä kuvassa 11 on nähtävissä, miten avohakkuut ja harvennukset ovat muuttaneet
laajan kuusimetsäalueen rakenteen. Harvennushakkuut kuusimetsissä ovat muuttaneet
erilliset sekametsälaikut yhtenäisemmäksi alueeksi, mikä selittää sekametsäalueen pin-
ta-alan kasvun ja laikkukoon suurenemisen. Kuitenkaan kaikilta osiltaan tämänkaltaiset
alueet eivät todennäköisesti kasva vielä kunnollista metsää. Laadullisesti metsäalue ei
siis välttämättä vastaa todellista sekametsää, vaikka se satelliittikuvatulkinnassa sellai-
seksi luokittuukin.
Mäntymetsän kohdalla alueelliset erot metsälaikkujen muutoksissa olivat myös huomat-
tavia, mutta selkeää syytä tähän ei ollut havaittavissa. Maastotöiden aikana havaitut
mäntymetsähakkuut olivat usein sijoittuneet laajoille yhtenäisille mäntymetsäalueille ja
satelliittikuvatulkinnan mukaan näillä alueilla laikkujen määrä oli hieman lisääntynyt ja
keskimääräinen laikkukoko oli pienentynyt. Näillä alueilla myös pinta-ala oli vähenty-
nyt. Toisaalta tutkimusruuduilla, joilla laikkukoko oli pienentynyt eniten, metsälaikut
olivat alun perin kohtalaisen suuret, joten voimakkaan pienenemisen jälkeenkin keski-
määräinen laikkukoko oli yli 20 hehtaaria. Suurimmat muutokset olivat kuitenkin tapah-
tuneet Kannaksen kaakkois- ja luoteisosissa, missä laikkujen määrä oli voimakkaasti
vähentynyt. Tämä ei todennäköisesti ole seurausta laikkujen yhdentymisestä, eikä uusi-
en laikkujen syntymisestä, sillä molemmilla alueilla mäntymetsän kokonaispinta-ala oli
vähentynyt. On mahdollista, että näillä alueilla suoritetut metsänhakkuut ovat poistaneet
kokonaisia laikkuja, sillä näillä alueilla oli entuudestaan kohtalaisen vähän mäntymetsiä.
Tämä selittäisi laikkujen määrän vähentymisen ja pinta-alan pienentymisen.
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Lehtimetsälaikut olivat lisääntyneet etenkin Kannaksen keskiosissa, todennäköisesti
vanhojen hakkuiden metsittymisen seurauksena. Laikkujen määrä oli lisääntynyt huo-
mattavasti myös Kannaksen luoteisosassa samoilla tutkimusruuduilla, missä mäntymet-
sälaikut olivat vähentyneet. Laikkujen muutoksia tarkasteltaessa on hyvä muistaa, ettei
mikään maisemaindeksi yksinään riitä kuvaamaan pirstoutumisen muotoja (Davidson
1998, Jaeger 2000). Esimerkiksi tässä tutkimuksessa voidaan huomata, ettei lehtimetsä-
laikkujen määrän voimakas lisääntyminen liity metsien pirstoutumiseen, sillä samaan
aikaan laikkujen lisääntymisen kanssa keskimääräinen laikkukoko ja lehtimetsän koko-
naispinta-ala olivat kasvaneet.
4.4.3 Reuna-alueen tiheys
Laikkukoon kasvaessa reunan tiheyden tulisi luonnollisesti pienentyä. Reuna-alueen
tiheyteen vaikuttaa myös laikun muoto: pitkät ja kapeat tai muodoltaan monimutkaiset
laikut sisältävät suhteessa enemmän reuna-alueita, kuin pyöreät ja yksinkertaiset muo-
dot (McGarigal & Marks 1995, Hargis ym. 1998).  Pirstoutumista käsittelevissä tutki-
muksissa muodon mittaaminen onkin tavallista (Franklin 2001). Tässä tutkimuksessa
laikkujen muotoa ei kuitenkaan analysoitu, sillä sen määrittäminen luotettavasti on vai-
keaa (Haines-Young & Chopping 1996). Reuna-alueen tiheyden avulla saadaan kuiten-
kin tietoa mahdollisen pirstoutumisen aiheuttamista muutoksista, vaikka laikkujen muo-
toja ei tarkasteltaisikaan.
Kuusimetsän reuna-alueen määrän suhteellista lisääntymistä oli havaittavissa Kannak-
sen keskiosassa samoilla tutkimusruuduilla, joilla pinta-ala ja laikkukoko olivat pienen-
tyneet ja laikkujen määrä lisääntynyt. Toisaalta reunan tiheys oli kasvanut selvästi myös
sellaisilla alueilla, missä ei ollut muita voimakkaita muutoksia. Vaikka pienentymistä
oli tapahtunut joillakin alueilla yli 50 m/ha, reunan tiheys näillä alueilla vuonna 2005 oli
silti keskimäärin 350 m/ha. Tämä kohtalaisen suuri tiheys johtuu todennäköisesti siitä,
että näillä alueilla ei entuudestaan ole ollut laajoja kuusimetsiä ja pienikin pinta-alan
lisäys pienentää reuna-alueiden määrää.
Mäntymetsäalueilla, joilla reunan tiheys oli hieman kasvanut (alle 50 m/ha), olivat suu-
rin piirtein samoja alueita kuin ne, joilla keskimääräinen laikkukoko ja metsätyypin pin-
ta-ala olivat lievästi pienentyneet. Sen sijaan alueet, joilla reunan tiheys oli kasvanut
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enemmän, olivat keskittyneet lähelle Pietarin pohjoisosia. Ne eivät siis sijainneet laa-
joilla mäntyalueilla, joilla metsän olisi voinut olettaa pirstoutuneen. Näillä alueilla män-
tymetsät ovat kuitenkin entuudestaan hyvin pieniä, joten vähäisetkin muutokset näkyvät
helposti. Näillä alueilla keskimääräinen reunan tiheys vuonna 2005 oli 420 m/ha.
Sekametsän reunan tiheyden muutokset olivat samansuuntaisia kuin sekametsän laikku-
koon ja laikkujen määrän muutokset. Siellä, missä laikkujen määrä oli vähentynyt ja
laikun koko oli suurentunut, reuna-alueen tiheys oli pienentynyt. Lehtimetsän kohdalla
tiheyden pieneneminen oli kaikista huomattavinta. Tutkimusruudut, joilla tiheys oli pie-
nentynyt eniten, sijaitsivat Kannaksen luoteis- ja itäosissa. Näillä alueilla lehtimetsän
pinta-alan lisääntyminen ja laikkukoon lievä kasvu saattoivat aiheuttaa reuna-alueen
merkittävän pienenemisen, vaikka samaan aikaan laikkujen määrä olikin lisääntynyt. On
silti myös huomattava, että lehtimetsän reunan tiheys vuonna 2005 oli samansuuruinen
mäntymetsän reunan tiheyden kanssa, huolimatta sen merkittävästä pienenemisestä.
Muutokset reuna-alueen tiheydessä kertovat etenkin kuusimetsän alueellisesta pirstou-
tumisesta. Neel ym. (2004) mukaan reuna-alueen tiheys ei kuitenkaan välttämättä ole
paras arvioimaan pirstoutumisen ekologisia vaikutuksia, sillä indeksi ei kuvaa sitä min-
kälaisia vierekkäiset laikut ovat. Esimerkiksi kuusimetsän ja lehtimetsän reuna ei ole
vaikutuksiltaan samanlainen kuin kuusimetsän ja pellon reuna. Olisi voinut olla hyvä
laskea myös indeksi, joka kuvaa vierekkäisten alueiden vastakohtaisuutta, sillä reuna-
alueen haitallisia vaikutuksia lisää se, jos vierekkäiset alueet poikkeavat jyrkästi toisis-
taan. Käytettävissä olevista resursseista johtuen indeksiä ei kuitenkaan laskettu. Karja-
lankannaksella metsä kattaa 70 % maapinta-alasta, joten todennäköisesti tämä pienentää
reuna-alueen vaikutuksia.
4.4.4 Etäisyys lähimpään laikkuun
Kuusi- ja sekametsän kohdalla muutokset laikkujen välisissä etäisyyksissä olivat sa-
mansuuntaisia kuin muidenkin indeksien muutokset. Kannaksen keskiosassa lähimpien
laikkujen välinen etäisyys oli kuusimetsässä hieman kasvanut ja sekametsässä lyhenty-
nyt. Myös lehtimetsän kohdalla muutokset tukivat aikaisempien indeksien perusteella
tehtyjä huomioita. Lehtimetsien lisääntyminen kaikkialla Kannaksen alueella lyhensi
välimatkaa laikkujen välillä huomattavasti.  Mäntymetsien kohdalla muutokset eivät
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olleet yhtä selviä. Monilla tutkimusruuduilla, joilla metsäpinta-ala oli vähentynyt ja
laikkujen koko pienentynyt, etäisyydet laikkujen välillä olivat kasvaneet. Toisilla alueil-
la etäisyydet olivat myös kasvaneet, vaikka pinta-alan kasvaminen ja laikkukoon suu-
rentuminen olisi oletusten mukaan tarkoittanut päinvastaista muutosta. Tämän lisäksi,
joillakin tutkimusruuduilla, joilla etäisyydet olivat lyhentyneet, metsäpinta-ala ja kes-
kimääräinen laikkukoko olivat myös pienentyneet. Nämä tulokset viittaavat siihen, että
mäntymetsien muutoksissa esiintyy joitakin alueellisia eroja, mutta kauttaaltaan muu-
tokset olivat suhteellisen pieniä.
Lähimmän naapurin indeksin perusteella voidaan arvioida, että Karjalankannaksen met-
sät ovat edelleen melko kytkeytyneitä toisiinsa. Jopa Keski-Kannaksen alueella, jossa
kuusimetsät olivat eniten pirstoutuneet, keskimääräinen välimatka lähimpään laikkuun
oli kasvanut alle 250 metriä. Hargis ym. (1998) tutkivat maisemaindeksien käyttäyty-
mistä keinotekoisissa maisemissa ja havaitsivat, että keskimääräinen välimatka laikku-
jen välillä oli pidempi alueilla, jotka sisälsivät muutamia suuria hakkuualueita, kuin
alueilla, joissa oli monia pieniä hakkuualueita. Karjalankannaksella hakkuut ovat rajoi-
tuksista johtuen usein pieniä, joten hakkuiden lisääntyminen ei välttämättä aiheuta suu-
ria muutoksia laikkujen välisiin etäisyyksiin.
5. JOHTOPÄÄTÖKSET
Kuten edellä on mainittu, elinympäristön väheneminen aiheuttaa populaation koon pie-
nenemistä. Kannaksella kuusi- ja mäntymetsien vähentyminen etenkin alueellisesti pie-
nentää näissä metsissä elävien lajien populaatioita. Myös lajimäärän ja pinta-alan suh-
detta pidetään yleisesti hyväksyttynä ekologisena lainalaisuutena (Lawton 1999). Tähän
vaikuttavat etenkin pienten populaatioiden suurempi riski hävitä ja pienten alueiden
suppeampi elinympäristöjen kirjo (Hanski 2007). Tärkeä kysymys onkin, kuinka pieni
ja pirstoutunut elinympäristö saa olla, ennen kuin lajit ovat vaarassa hävitä. Sukupuut-
tokynnys, lajin häviämisen kynnysarvo, kuvaa elinympäristön pienintä määrää, jonka
laji tarvitsee pysyäkseen hengissä (With & King 1999, Ovaskainen ym. 2002). Kyn-
nysarvon määrittäminen on vaikeaa, sillä lajit reagoivat elinympäristön vähenemiseen
hyvin eri tavoin riippuen lajin leviämiskyvystä ja elinympäristövaatimuksista (With &
King 1999). Vaikka kynnysarvo on lajista riippuvainen, yleissäännöksi on esitetty, että
elinympäristöä tulisi olla jäljellä 20 % maisemasta (Andrén 1994, Fahrig 1997). Hanski
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(2007) puolestaan esittää, että populaation tiheys pienenee, kun elinympäristöä on jäljel-
lä 10–30%, mutta häviämisriski kasvaa merkitsevästi 10 % kohdalla. Vaikka tässä tut-
kimuksessa ei tarkasteltu minkään tietyn lajin elinympäristöä, voidaan kynnysarvoa
käyttää suurpiirteisenä mittarina ekologisia vaikutuksia arvioitaessa.
Kannaksen metsäpinta-alan muutokset eivät kokonaisuutena tarkastellen olleet kovin
dramaattisia. Suurimmillaan Karjalankannaksen metsäpinta-ala oli vähentynyt kuusi-
metsissä,  Keski-Kannaksen  alueella  (s.  29,  kuva  6).  Näillä  yhdeksällä  10  x  10  km tut-
kimusruudulla kuusimetsien pinta-ala oli vähentynyt alle puoleen vuoden 1987 määrästä.
Seitsemällä tutkimusruudulla kuusimetsän pinta-alan osuus maisemasta vuonna 2005 oli
alle 30 %. Ainoastaan yhdellä tutkimusruudulla pinta-ala oli vähentynyt niin paljon, että
kuusimetsän osuus oli alle 10 % kokonaispinta-alasta. Toisaalta pinta-alan voimakas
väheneminen juuri harvoilla laajoilla kuusimetsäalueilla voi kaventaa elintilaa lajeilta,
jotka vaativat yhtenäisiä, erämaisia elinympäristöjä.
Kokonaispinta-alan vähenemisen lisäksi lajien elinmahdollisuuksiin vaikuttaa maise-
man pirstoutuminen. Kun maisema on liian pirstoutunut, laji saattaa hävitä sukupuut-
toon, vaikka sopivia elinympäristölaikkuja olisi vielä tarjolla (Siitonen & Hanski 2004).
Pitkällä aikavälillä lajien säilyminen on riippuvainen maiseman tilarakenteesta eli siitä,
mistä ja minkä kokoisina alueina elinympäristöä häviää ja miten jäljellä oleva elinympä-
ristö on rakentunut (Hill & Caswell 1999, With & King 1999, Ovaskainen ym. 2002,
Hanski 2007). Pirstoutumisen seurauksena reuna-alueiden määrä lisääntyy ja tämä voi
muuttaa laikkujen säteily-, tuuli-, kosteus- ja ravinneolosuhteita (Saunders ym. 1991,
Hansson 1994). Ihmisen luomat reuna-alueet, kuten hakkuualueet ja tiet ovat jyrkkiä ja
poikkeavat luonnossa esiintyvistä vaiheittain vaihtuvista reunaympäristöistä (Löfman
2004).
Pirstoutumiselle ja sen vaikutuksille on kuitenkin vaikea löytää yksiselitteistä mittaa.
Mönkkösen ja Reunasen (1999) mukaan ei ole olemassa yhtä yleistä raja-arvoa sille,
onko maisema pirstoutunut vai ei. Pirstoutumisen vaikutukset ovat hyvin lajikohtaisia,
ehkä vielä enemmän kuin pinta-alan vähenemisestä koituvat seuraukset. Maiseman
yleistä rakennetta voi kuitenkin arvioida maisemamittojen avulla.
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Monimuotoisuuden kannalta on tärkeää minkä kokoisia laikkuja maisemassa on. Paikal-
lispopulaation häviäminen on sitä todennäköisempää mitä pienempi on sen elinympäris-
tölaikku (Hanski 2007). Kannaksella, etenkin kuusimetsissä, joissa keskimääräinen
laikkukoko oli 4,7 ha, riittävän suurista elinympäristölaikuista voi olla pulaa. Edeniuk-
sen ja Sjöbergin (1997) mukaan lintujen lajikirjo pienenee selvästi alle viiden hehtaarin
laikuilla, sillä pienet laikut toimivat habitaatteina ainoastaan yleislajeille.
Karjalankannaksella kuusimetsän pirstoutumisesta kertovat myös laikkujen määrän li-
sääntyminen ja reunan tiheyden kasvaminen. Vaikka etäisyydet laikkujen välillä olivat
tutkimusajanjaksolla kasvaneet, ovat ne kuitenkin edelleen kohtalaisen lyhyet. On mah-
dollista, että esimerkiksi metsien sisäosiin erikoistuneet lajit kärsivät pirstoutumisesta,
mutta metsien kytkeytyneisyyden vuoksi vaikutukset jäävät pieniksi. Toisaalta siihen,
miten lajit reagoivat pirstoutumiseen, vaikuttavat elinympäristölaikkujen koon ja mää-
rän lisäksi myös laikkuja ympäröivät alueet (Haila, 1994, Åberg ym. 2000). Toistaiseksi
Kannaksen metsien on annettu kasvaa hakkuiden jälkeen takaisin. Tämä hieman lieven-
tää pirstoutumisen pitkän aikavälin vaikutuksia, sillä lajien on helpompi levitä metsän
sisällä kuin ylittää metsättömiä alueita. Rakentaminen voi kuitenkin lisääntyä, jos Kan-
naksen käyttöpaineet Pietarilaisten loma-asutusalueena kasvavat.
Koska elinympäristön vähenemiselle ja pirstoutumiselle on vaikea määrittää kaikille
lajeille sopivaa tasoa, apuna maisemarakenteen arvioimisessa voisi käyttää niin sanottu-
ja sateenvarjolajeja (Mönkkönen ja Reunanen 1999, Angelstam 2004, Jansson ym.
2004).  Sateenvarjolajeilla tarkoitetaan sellaisia vaateliaita lajeja, joiden elinympäristöjä
säilyttämällä suojeltaisiin samalla monia muitakin lajeja. Tällaisia ovat mm. metsäkana-
linnut (Pakkala ym. 2003, Angelstam 2004, Jansson ym. 2004). Yksi jatkotutkimuksen
kohde voisikin olla maisemarakenteen tarkastelu jonkin tietyn lajin näkökulmasta, yh-
distettynä lajin levinneisyyden seurantatietoihin. Tarkastelun aikaväliä voisi myös pi-
dentää, jolloin populaatioiden viive reagoida elinympäristön muutoksiin tulisi huomioi-
tua. Monimuotoisuuden säilyttämisen kannalta olisi myös tärkeää, että
satelliittikuvaseurantaan pohjautuva hakkuuhistoria ja monimuotoisuuskartoitukset
huomioitaisiin uusia hakkuita suunniteltaessa.
Alun perin tutkimuksen tarkoituksena oli tarkastella metsärakennetta ikäluokkien mu-
kaan, mutta niukan maastoaineiston ja epäluotettavien luokittelutulosten takia tästä jou-
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duttiin luopumaan. Jotta monimuotoisuuskysymyksiä olisi voinut tarkastella paremmin,
olisi ollut tarpeellista erottaa luokittelussa useampia elinympäristötyyppejä. Etenkin
vanhojen metsien määrä ja sijainti olisi ollut tärkeä kartoittaa. Moni uhanalainen laji on
riippuvainen juuri vanhojen metsien elinympäristöistä. Tarkempi ikäluokitus yhdessä
lajien levinneisyyttä koskevan maastoaineiston kanssa auttaisi myös arvioimaan metsien
laatua.
Tämän tutkimuksen tarkastelumittakaava oli melko karkea, eikä kovin tarkkoja ekologi-
sia johtopäätöksiä voi tehdä. Käytetyt metsätyypit sopivat kuitenkin hyvin metsän pe-
rusrakenteen tarkasteluun ja niissä tapahtuvat muutokset ennakoivat maisemarakenteen
laajempaa muutosta. Tulosten perusteella voidaan arvioida, että viimeisen kahden vuo-
sikymmenen metsämaiseman muutosten ekologiset vaikutukset eivät ole olleet viime
vuosikymmenien mittakaavassa poikkeuksellisen suuria ja vaikuttaisi siltä, että Karja-
lankannas pystyy edelleen ylläpitämään monimuotoista metsälajistoa.
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